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No estado de Santa Catarina as propriedades suinícolas utilizam os 
dejetos líquidos de suínos como única fonte de nutrientes para as 
culturas ou para complementar a adubação mineral. Tal prática tem 
importância na ciclagem de nutrientes e, nas pequenas propriedades do 
município de Braço do Norte, cujo o tipo de solo possui baixos teores de 
macronutrientes como o P, esta prática torna-se essencial para o 
estabelecimento de culturas comerciais. No entanto, a aplicação de 
dejetos líquidos de suínos como adubo sem levar em conta critérios 
técnicos e/ou sucessivas nas mesmas áreas pode causar poluição do solo 
e de águas, sendo que as características ambientais intrínsecas do local, 
como exemplo a declividade do local e a textura do solo, podem 
potencializar este efeito e influenciar a vulnerabilidade a poluição do 
agroecossistema. O estudo objetivou avaliar a vulnerabilidade do solo a 
poluição com base nas frações de fósforo, cobre e zinco em áreas da 
bacia hidrográfica do Rio Coruja/Bonito. Para atingir os objetivos 
buscou-se informações que indicassem o nível de poluição de P, Cu e 
Zn de áreas sob aplicação de dejetos líquidos de suínos (áreas de 
referência) e posteriormente se extrapolou estes dados para as áreas com 
características ambientais semelhantes. Portanto, a pesquisa foi realizada 
em duas partes. Em um primeiro momento dez áreas com aplicação de 
dejetos líquidos de suínos no solo e em uma de floresta sem histórico de 
aplicação, as quais serviram de referência para a segunda etapa da 
pesquisa, foram estimadas as perdas de solo através da USLE, o tempo 
de aplicação de dejetos líquidos de suínos e a distância entre a área de 
aplicação de dejetos e os corpos d’água. Além disso, amostras de solo 
foram coletadas e submetidas ao fracionamento químico de P, Cu e Zn. 
Os dados foram analisados através de uma metodologia multicritério e 
estimada a vulnerabilidade à poluição por P, Cu e Zn das onze áreas. Na 
segunda etapa, foi realizada a extrapolação dos teores de P, Cu e Zn das 
áreas de referência e o levantamento das perdas de solo, cobertura do 
solo e tempo de aplicação de dejetos líquidos de suínos de parte da bacia 
hidrográfica Rio Coruja/Bonito. A partir de tais dados, e, através de uma 
análise multicritério, foi estabelecida a vulnerabilidade a poluição por P, 
Cu e Zn do alto da bacia Rio Coruja/Bonito. Nas onze áreas de 
referência, as perdas de solo foram maiores naquelas sob cultivo anual e 
menores naquelas sob pastagem e floresta. Os maiores teores das frações 
de P, Cu e Zn das áreas de referência foram encontrados na camada 
superficial do solo (0,0-0,10 m), especialmente nas áreas com mais de 
18 anos de aplicação de dejetos líquidos de suínos. A inclusão do 
fracionamento químico na avaliação da vulnerabilidade à poluição por P 
mostrou-se mais rigoroso quando comparado com os métodos já 
utilizados na literatura que consideram apenas a fração de P disponível. 
A bacia Rio Coruja/Bonito apresentou uma maior porcentagem de áreas 
com cultivo de pastagem seguido por áreas de mata e reflorestamento, 
fato que refletiu em baixas perdas de solo. A extrapolação do método 
mostrou que alto da bacia Rio Coruja/Bonito apresenta vulnerabilidade à 
poluição por P, Cu e Zn predominantemente Muito Baixa e Média, 
sendo o tipo de cultivo e o tempo de aplicação de dejetos suínos no solo 
os principais elementos para este resultado. 
 
Palavras chave: Poluição ambiental, erosão hídrica, fracionamento 
















In the south of Brazil swine farms use liquid pig slurry as their only 
source of nutrients for crops or to supplement chemical fertilizers. That 
practice is important in nutrient cycling and in small farms in Braço do 
Norte, Santa Catarina state, whose soil has low levels of nutrients such 
as P, this practice becomes essential for the establishment of commercial 
crops. However, the successively application of pig slurry as fertilizer 
without considering technical criteria can cause soil and water 
contamination, since intrinsic environmental characteristics may 
enhance this effect and influence the vulnerability of agroecosystems. 
The study aimed to assess the vulnerability of soil pollution based on 
fractions of phosphorus, copper and zinc in the watershed areas of the 
Rio Coruja/Bonito. Information to indicate the pollution level of P, Cu 
and Zn in areas under application of pig slurry (reference areas) were 
obtained and subsequently extrapolated this data for areas with similar 
environmental characteristics. Therefore, the research was conducted in 
two parts. First, soil losses with the ULSE method, the time of pig slurry 
application and the distance between the area with application and water 
bodies were estimated in ten areas with pig slurry application and in a 
forest without history of application. In addition, soil samples were 
collected and subjected to chemical fractionation of P, Cu and Zn. Data 
were analyzed using a multi-criteria methodology and estimated the 
vulnerability to pollution by P, Cu and Zn eleven areas. In the second 
stage was performed the extrapolation of the levels of P, Cu and Zn of 
the reference areas and the lifting of soil loss, soil cover, and time of 
application of pig slurry on the part of the watershed Rio Coruja/Bonito. 
In the eleven reference areas, soil losses were greatest in those under 
year cultivation and lower in those under pasture and forest. The highest 
levels of fractions of P, Cu and Zn of the reference areas were found in 
surface soil layer (from 0.0 to 0.10 m), especially in areas with more 
than 18 years of application of pig slurry. The inclusion of chemical 
fractionation in assessing vulnerability to pollution by P was more 
accurate when compared with the same methods used in the literature 
that consider only the fraction of P available. The Rio Coruja/Bonito 
watershed had a higher percentage of areas with cultivation of pasture 
followed by reforestation and forest areas, a fact that was reflected in 
low soil losses. The extrapolation method indicated that the upper of the 
watershed Rio Coruja/Bonito is vulnerable to pollution P, Cu and Zn 
predominantly Very Low and Medium, being the type of crop and the 
time of application of manure in the soil the main elements for this 
result. 
 
Key words: Environmental contamination, water erosion, chemical 
fractionation of P, Cu and Zn, multicriteria analysis. 
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Os modelos de produção agrícola mais difundidos no mundo 
nas últimas quatro décadas priorizaram a eficiência técnica e econômica, 
onde a produtividade física foi aumentada de forma expressiva, com o 
objetivo de suprir a demanda do mercado e a maximização de lucros, 
porém sem a devida preocupação com a sua sustentabilidade no longo 
prazo (SPIES, 2009), gerando degradação ambiental. No entanto, existe 
uma preocupação crescente dos consumidores com as externalidades 
negativas causadas pelos produtos e serviços que consomem. Um 
produto já não é mais visto apenas pela sua natureza e forma física, mas 
também pela função que desempenha e pelos impactos que causa no 
âmbito econômico, social e ambiental. Essa conscientização crescente 
por “produtos limpos” ou “ambientalmente corretos” está sendo 
impulsionada em grande parte pela necessidade de assegurar a 
sustentabilidade dos processos produtivos, mas principalmente a 
sustentabilidade do planeta como um todo (SPIES, 2010). 
A proteção dos recursos ambientais, como o solo, de 
contaminantes depende da análise dos impactos das atividades humanas 
e da fragilidade do ambiente perante determinada ameaça, entendida 
como um perigo latente, o fator de risco externo (CARDONA, 2003). A 
vulnerabilidade, que representa o risco interno, é caracterizada como o 
resultado das relações entre componentes bióticos e abióticos de um 
sistema, que irão determinar o impacto de determinada ameaça em um 
ecossistema (BRAUCH, 2005). Neste sentido, a vulnerabilidade do solo 
a determinada ameaça está atrelada a características intrínsecas, as quais 
são variáveis, dependendo do tipo de solo e da geografia do local 
(MÜLLER et al., 2004).  
No sul do Brasil, especificamente no sul do estado de Santa 
Catarina, a suinocultura é praticada em pequenas propriedades rurais, 
que normalmente estão situadas em relevo acidentado, cujos tamanhos 
podem variar de 15 a 60 ha, porém, com uma alta densidade de suínos 
por m2 (COUTO et al., 2010). Estas propriedades possuem em geral, 
ciclo criatório do tipo completo, com 200 fêmeas reprodutoras, 350 
leitões e 880 suínos em fase de terminação, gerando em média 3600 m3 
de dejetos líquidos de suínos ano-1 (OLIVEIRA., 1993; COUTO et al., 
2010). Os dejetos líquidos de suínos têm sido aplicados sobre o solo 
como única fonte de nutrientes para as culturas ou para complementar a 




líquidos de suínos produzidos, aliado à pouca área disponível, muitas 
vezes são realizadas aplicações sucessivas de dejetos nas mesmas áreas, 
ignorando-se critérios técnicos que contemplam a nutrição de plantas e a 
qualidade ambiental (GATIBONI et al., 2014), o que pode causar o 
acúmulo de elementos químicos como o fósforo (P), cobre (Cu) e zinco 
(Zn) no solo (CERETTA et al., 2010; GIROTTO et al., 2010a; COUTO 
et al, 2013), contribuindo para a contaminação e poluição ambiental.  
Estudos sobre contaminação e/ou poluição utilizando técnicas 
de fracionamento de P, Cu e Zn em solos sob aplicação de dejetos 
suínos são utilizadas no Brasil (GATIBONI et al., 2008; CERETTA et 
al., 2010; GIROTTO et al., 2010a) e no mundo (L’HERROUX et al., 
1997; HOUTIN et al., 2000; ROBOREDO et al., 2012). Nesta técnica 
utiliza-se, sequencialmente, extratores de menor a maior poder de 
dessorção, permitindo a separação da forma do elemento segundo sua 
natureza (orgânica ou inorgânica) e facilidade de dessorção (CROSS; 
SCHLESINGER, 1995; FERNÁNDEZ-CALVIÑO et al., 2012).  
No entanto, estudos sobre fracionamento químico sequencial de 
P, Cu e Zn, normalmente são realizados em áreas experimentais 
(GUARDINI et al., 2012; CERETTA et al., 2010; FERNÁNDEZ-
CALVIÑO et al., 2012; GIROTTO et al., 2010; TIECHER et al., 2013) 
e não consideram fatores intrínsecos do ambiente, como as áreas 
preferenciais de formação do escoamento e o grau de erosão, os quais 
podem ser influenciados, por exemplo, pelo tipo de solo, declividade do 
terreno e uso do solo (WUDDIVIRA et al., 2013; NACINOVIC et al., 
2014). Tais fatores tendem a influenciar nas perdas de elementos e, 
consequentemente, o risco à poluição e a vulnerabilidade do 
agroecossistema1 (NELSON; SHOBER, 2012; BUCHANAN et al., 
2013). Por isso, inúmeros fatores surgem no desenvolvimento e na 
                                                        
1 Um agroecossistema é um local de produção agrícola, uma 
propriedade agrícola compreendido como ecossistema 
(GLIESSMAN, 2001). Segundo Altieri (1999), os agroecossistemas 
apresentam-se com configurações próprias em cada região, sendo um 
resultado das variações locais de clima, solo, das relações 
econômicas, da estrutura social e da história. O conceito de 
agroecossistema proporciona uma estrutura com a qual podemos 
analisar os sistemas de produção de alimentos como um todo, 
incluindo seus conjuntos complexos de insumos, produção e conexão 




aplicação deste tipo de análise ambiental, exigindo o gerenciamento de 
um grande número de variáveis heterogêneas. Nesta perspectiva, a 
agregação dos fatores ambientais pode ser abordada por técnicas de 
análise multicritério, uma vez que permite chegar ao principal objetivo 
de uma avaliação de vulnerabilidade, que é estimar o nível especifico 
para cada parcela estudada (AKINCI et al., 2013; KIM; CHUNG 2013). 
Além disso, os trabalhos com fracionamento de elementos com 
potencial poluidor em bacias hidrográficas suinícolas, são escassos na 
literatura, sendo que a investigação do potencial poluidor dos dejetos 
suínos, assim como a capacidade dos solos em receber cargas de 
efluentes ricos em nutrientes, poderá servir de base para indicar 
mudanças no manejo dos dejetos gerados pela cadeia suinícola em Santa 
Catarina. 
Com o intuito de contribuir na formação do conhecimento 
científico e servir como base para o gerenciamento de regiões sob 
criação intensiva de suínos, avaliou-se a vulnerabilidade do solo com 
base nas frações de fósforo, cobre e zinco em áreas da bacia hidrográfica 
do Rio Coruja/Bonito. O presente trabalho foi desenvolvido no quadro 
do Projeto Tecnologias Sociais para Gestão da Água (TSGA), 
financiado pela Petrobras, que nasceu do resultado da integração de 
experiências de instituições públicas catarinenses, tais como a UFSC 
(Universidade Federal de Santa Catarina), a EPAGRI (Empresa de 
Pesquisa Agropecuária e Ex-tensão Rural de Santa Catarina) e a 
EMBRAPA (Empresa Brasileira de Pesquisa Agropecuária), no ramo de 
tecnologias para o uso sustentável dos recursos hídricos e metodologias 
de planejamento e gestão de bacias hidrográficas, com enfoques em 
diagnóstico, avaliação, tratamento, prevenção e redução da poluição 









1.1.1 Objetivo Geral 
 
Avaliar a vulnerabilidade do solo com base nas frações de fósforo, cobre 
e zinco em áreas da bacia hidrográfica do Rio Coruja/Bonito 
1.1.2 Objetivos Específicos 
 
 Adaptar a metodologia P-index para incluir as frações de P, Cu 
e Zn na avaliação da vulnerabilidade a poluição de áreas com 
aplicação de dejetos líquidos de suínos na bacia hidrográfica 
Rio Coruja/Bonito; 
 Estabelecer índices de vulnerabilidade do solo para áreas do 














2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 
 
2.1 IMPACTO AMBIENTAL DE AGROSSISTEMAS 
 
O Brasil tem sua economia fortemente apoiada no setor 
agropecuário, o qual em 2013 foi responsável por 7% do PIB nacional, 
37% das exportações e um terço de todos os empregos formais. De 1960 
a 2010, a produção brasileira de grãos aumentou 774% enquanto a área 
do País ocupada pela agricultura passou de 22 milhões de hectares para 
47,5 milhões (MINISTÉRIO DA AGRICULTURA, 2014).  A 
expectativa é que até 2020 o aumento da área seja de 26,8% na pecuária 
e de 23% na agricultura (MINISTÉRIO DA AGRICULTURA, 2012). 
Os números demonstram uma significativa expansão do 
agronegócio brasileiro (MAPA 2013), o qual contribuiu fortemente para 
tornar o país uma das maiores economias do mundo. Porém, todo este 
avanço no campo traz consigo problemas de cunho social e ambiental, 
com impactos negativos aos agroecossistemas e às pessoas envolvidas 
direta e indiretamente.  A sociedade em um âmbito geral tem se 
posicionado cada vez mais em questões ambientais, onde universidades, 
centros de pesquisa, governos e ONG’s têm sido os principais 
articuladores na busca pela mitigação dos impactos negativos do homem 
ao meio ambiente.  
De acordo com a resolução nº 001/86 do CONAMA, define-se 
impacto ambiental como toda a alteração das propriedades físico-
químicas e biológicas do meio ambiente, alteração esta provocada direta 
ou indiretamente por atividades humanas, as quais afetam saúde, 
segurança, bem-estar da população, atividades sócio-econômicas, biota, 
condições estéticas e sanitárias do meio e qualidade dos recursos. 
Alterações ambientais físicas e biológicas ao longo do tempo modificam 
a paisagem e comprometem ecossistemas. 
As alterações ambientais ocorrem por inumeráveis causas, 
muitas denominadas naturais e outras oriundas de intervenções 
antrópicas, consideradas não naturais (FERNANDEZ, 2004). É fato que 
o desenvolvimento tecnológico contemporâneo e as práticas específicas 
de cada comunidade têm contribuído para que essas alterações no e do 
ambiente se intensifiquem. Nos sistemas agrícolas o grande desafio da 
ciência é perpetuar a produção agropecuária em níveis capazes de 




respeitar os limites impostos pela sustentabilidade ambiental (BRITO et 
al., 2006). Mas para isso é necessário conhecer os impactos ambientais 
das atividades com potencial poluente de uma determinada região, 
permitindo buscar alternativas de desenvolvimento associadas às 





A palavra vulnerável no dicionário da língua portuguesa quer 
dizer – “do lado fraco de uma questão ou do ponto por onde alguém 
pode ser ferido ou atacado” (MICHAELIS, 2012). A vulnerabilidade é 
uma noção relativa, socialmente construída e definida a partir de um 
ponto de vista, sendo normalmente associada à exposição. O termo tem 
e designa a maior ou menor susceptibilidade de pessoas, lugares, 
infraestruturas ou ecossistemas sofrerem algum tipo particular de 
agravo. De uma maneira geral pode ser entendida como a 
suscetibilidade a perigo ou dano (BRAUCH, 2005). 
Frequentemente, o termo "vulnerabilidade” é confundido com o 
termo “risco”. O risco é uma consequência ou o potencial de perda 
causado por uma determinada ameaça externa, da qual dificilmente se 
consegue influenciar. A vulnerabilidade como dita anteriormente é a 
viabilidade de que o sujeito ou sistema exposto a uma ameaça seja 
afetado pelo fenômeno que caracteriza a ameaça (CARDONA, 2001). 
Portanto, pode-se presumir que o risco depende não só da 
vulnerabilidade, mas também da existência de uma ameaça, podendo 
existir um sujeito ou sistema com um alto índice de vulnerabilidade, 
mas sem risco, caso não haja uma ameaça, ou de haver um risco apesar 
da vulnerabilidade ser baixa.  
O termo vulnerabilidade já é utilizado a muito tempo, 
principalmente nas áreas que trabalham com desenvolvimento social. 
No entanto, é muitas vezes, erroneamente usado como sinônimo de 
pobreza (CHAMBERS, 1989). Reconhecida a necessidade de se 
verificar o grau de vulnerabilidade e a sua distinção da pobreza, apesar 
de sua proximidade, ela passou a ser analisada por duas correntes, 
distintas, mas que no final se completam. Primeiro, a avaliação era 
defendida pelos técnicos que verificavam a vulnerabilidade segundo 




enchentes e furacões. Para essa corrente, as pessoas mais vulneráveis 
eram as que viviam nesses locais. A outra corrente era composta por 
analistas sociais, que afirmavam serem vulneráveis aqueles com menos 
recursos monetários e que viviam em países em desenvolvimento, 
também economicamente vulneráveis. Estes últimos não abordam as 
questões ambientais, alegando que, na ocorrência de um fenômeno 
natural, aquele que tiver recursos para se defender, pouco sofrerá. Nesta 
discussão se observa a importância de se ter um entendimento sobre 
vulnerabilidade, necessitando de abordagens que consigam unir as duas 
correntes. 
Existe, portanto, uma necessidade de se gerenciar os riscos de 
desastres ambientais, e mapear áreas vulneráveis, e vincular esse fato ao 
desenvolvimento sustentável. A degradação ambiental devido a fatores 
naturais, como secas, inundações e fatores humanos como o uso 
ineficiente de terras, agrava a situação. Estratégias de prevenção a 
desastre consistem principalmente em abordagens de cima para baixo 
deixando uma lacuna cada vez maior entre a população rural e o sistema 
de serviço em nível local e regional, que faz com que as disparidades de 
desenvolvimento difíceis de serem interligadas (EGER, 2002).  
Então, essa abordagem defende políticas de melhoramentos de 
manejos de solo, monitoramento temporal e políticas ambientais que 
visem sustentabilidade, provocando assim a diminuição da 
vulnerabilidade de pessoas e ecossistemas, sendo a população mais 
usada como uma justificativa para que essas decisões sejam tomadas. 
Caso haja degradação ambiental, a população tende a empobrecer, a 
perder o seu bem-estar.  
O termo vulnerabilidade possui uma gama de definições, devido 
as diversas áreas do conhecimento em que transita, sendo necessário 
definir o conceito de acordo com a abordagem. No âmbito das ciências 
ambientais o conceito de vulnerabilidade vem sendo utilizado para 
descrever sistemas insustentáveis, em que frequentemente, o termo é 
denominado de "vulnerabilidade à poluição ou contaminação2" 
(NEUKUM; AZZAM, 2009; PRESTON et al., 2014; RODRIGUEZ-
GALIANO et al., 2014). 
                                                        
2 A contaminação refere-se à substâncias nocivas à saúde dos seres 
vivos, poluição não implica necessariamente em riscos para a saúde 






2.2.1 Vulnerabilidade à Poluição  
 
Trabalhos sobre vulnerabilidade a contaminação e poluição 
encontram-se bastante difundidos mundialmente, principalmente 
relacionados a questões de uso antrópico de ecossistemas, como, uso do 
solo e contaminação/poluição de solo e água (WORRALL; BESIEN, 
2005; VÍAS et al., 2010; VANĚK et al., 2010; ZABEO et al., 2011). 
Para as ciências do solo o termo vulnerabilidade é definido como 
“capacidade do solo de ser danificado em uma ou mais de suas funções 
ecológicas”, definidas como a capacidade de filtrar, armazenar, 
tamponar e transformar metais pesados, produtos orgânicos químicos 
persistentes e outros xenobióticos (BATJES, 1991; CONDE et al., 
2007). Dessa forma, vulnerabilidade a contaminação e poluição está 
ligada à situações onde a carga crítica do solo pode ser ultrapassada ou 
reduzida, fazendo com que este compartimento passe a disponibilizar 
estes elementos e não mais retê-los (VIDAL et al., 2009; LIN et al., 
2011; BHADHA et al., 2012). O conceito de vulnerabilidade dos solos 
por si só não é um conceito funcional. Para se tornar funcional é 
necessária uma especificação com respeito aos agentes, causas e efeitos 
ou pelo menos uma ideia inicial sobre os valores de referência para o 
tornarem plausíveis e operacionais (MAKROPOULOS; BUTLER, 
2006; PAYE et al., 2010). As causas e efeitos da vulnerabilidade dos 
solos à erosão, por exemplo, pode ser observada diretamente pela ação 
visível da água ou vento resultando na perda de solo (DESAULES, 
1991). Portanto, os componentes bióticos e abióticos e suas interações, 
são quem regem a vulnerabilidade, ou seja, o impacto de determinada 
ameaça em um agroecossistema.  
Neste sentido, a vulnerabilidade do solo a determinada ameaça, 
está atrelada a características intrínsecas, as quais são variáveis, 
dependendo das áreas preferenciais de formação do escoamento e o grau 
de erosão, os quais podem ser influenciados, por exemplo, pelo tipo de 
solo, a declividade do terreno e o uso do solo (MÜLLER et al., 2004). 
Um contaminante pode ter sua capacidade de poluição reduzida ou até 
mesmo “anulada” através das cargas existentes no solo, que têm o 
potencial de adsorver cátions e ânions. No entanto, este processo 




entre outros, o que pode influenciar diretamente na dinâmica de 
elementos químicos no ambiente (SODRÉ et al., 2001; CETINA; 
AYDILEK, 2013; SANTIAGO-MARTÍN et al., 2014). Sendo assim, 
inúmeros fatores surgem no desenvolvimento e na aplicação de uma 
análise de vulnerabilidade, exigindo o gerenciamento de um grande 
número de variáveis heterogêneas.  
Na literatura brasileira existem alguns trabalhos que utilizam a 
vulnerabilidade para propor o uso correto de agroecossistemas e avaliar 
o impacto ambiental. Em Minas Gerais, Moraes e Horn (2009), 
demonstraram a vulnerabilidade química dos solos à poluição por 
chumbo, em área com extração e calcinação de calcário com a utilização 
de ferramentas de mapeamento. Avaliando a poluição por vinhaça 
utilizada na fertirrigação da cultura de cana-de-açúcar no estado de 
Goiás, Barbalho e Campos (2010) propuseram estudar a vulnerabilidade 
natural da água e do solo à poluição, com diversos parâmetros e 
indicadores de vulnerabilidade, como, relevo, tipo de solo e 
condutividade hidráulica. No entanto, estudos sobre a avaliação da 
vulnerabilidade do solo a poluição ainda são muito recentes, existindo 
poucos trabalhos sobre o tema no Brasil.  
Os trabalhos sobre vulnerabilidade, principalmente aqueles 
ligados ao meio ambiente possuem algumas peculiaridades, como:  
Uso de classes de vulnerabilidade – Os trabalhos normalmente 
utilizam classes para definir a variação da vulnerabilidade. O número de 
classes é bastante variável, dependendo do foco do trabalho e da 
metodologia que está sendo empregada. Para trabalhos relacionados a 
poluição normalmente são utilizados de 3 à 5 classes, sendo descritas 
como muito baixa, baixa, média, alta e muito alta (DUCCI; 
SELLERINO 2013; AGÚNDEZ et al., 2014). 
Uso de matrizes multicritério – Os trabalhos sobre 
vulnerabilidade, necessitam avaliar uma série de variáveis, os quais 
muitas vezes possuem diferentes unidades de medida (ROSELLÓ et al., 
2009; TORRE et al., 2012). Portanto, ferramentas multicritério, que 
estruturam e combinam diferentes análises e variáveis são amplamente 
utilizadas neste tipo de pesquisa (LEE et al., 2014; NESHAT et al., 
2014).  
Mapas de vulnerabilidade – para que os dados avaliados 
possam ser melhor apresentados e visualizados, faz-se uso de mapas que 
indiquem a vulnerabilidade (ROMERO et al., 2013; NESHAT et al., 




susceptíveis quanto a impactos ambientais potenciais nos mais diversos 
aspectos biogeofísicos provocados pelo uso de uma área ou a tendência 
(o “ser passível”) de receber modificações ou adquirir qualidades 
diferentes das já existentes (SORICHETTA et al., 2011; LIESKE et al., 
2014). 
Devido a gama de definições para vulnerabilidade, inclusive 
dentro das ciências ambientais, neste trabalho entende-se 
vulnerabilidade a poluição como a capacidade do agroecossistema em 
reter e disponibilizar P, Cu e Zn através da interação de fatores 
intrínsecos do solo, da geografia, e do manejo dado ao agroecossistema. 
 
2.3 SUINOCULTURA: CARACTERIZAÇÃO E 
PROBLEMAS AMBIENTAIS 
A suinocultura gera grandes quantidades de dejetos, devido ao 
sistema produtivo adotado, fato que gera insustentabilidade ambiental, 
pois existe uma carência de área para descarte final dos dejetos 
produzidos (OLIVEIRA et al., 1995; HENN et al., 2005; COUTO et al., 
2010). A sucessivas aplicações, sob as mesmas áreas, resultam em um 
excesso de nutrientes em relação a capacidade de ciclagem do solo e da 
capacidade de extração das plantas (KUNZ et al., 2009). Na medida em 
que esse excesso perdura, além de causar desequilíbrios no solo, pode 
também poluir as águas superficiais e subsuperficiais, como 
consequência da movimentação dos nutrientes através da erosão e 
lixiviação. Isso ocorre não apenas pela aplicação de altas doses de 
dejetos, mas também pelo uso continuado desses resíduos nas mesmas 
áreas (SEGANFREDO et al., 2003). 
Sabe-se que o lançamento direto dos dejetos suínos nos cursos 
de água acarreta desequilíbrios ecológicos e poluição em função da 
redução do teor de oxigênio dissolvido, disseminação de patógenos e 
contaminação com amônia, nitratos e outros elementos tóxicos 
(GOSMANN et al., 1997; ROESLER; CESCONETO, 2004; 
SCHOENHALS et al., 2007). Como o sistema de abastecimentode de 
água do estado de SC está baseado na captação em mananciais 
superficiais (82%) e em lençóis subterrâneos (15%), o nível de poluição 
destes recursos hídricos é considerado alarmante. Através de 
levantamentos realizados pelo serviço de extensão rural da EPAGRI 




que 85% das fontes de água estão contaminadas com coliformes fecais 
(OLIVEIRA, 2002).  
A capacidade poluidora dos dejetos suínos em termos 
comparativos, é muito superior ao de outras espécies, a exemplo da 
humana, pois enquanto a DBO per capita de um suíno com 85 kg de 
peso vivo varia de 189 a 208 g animal-1 dia-1, a doméstica é de apenas 45 
a 75 g habitante-1 dia-1 (ASAE, 1993). A quantidade de matéria orgânica 
degradável presente nos dejetos de animais em confinamento é cerca de 
20 a 50 vezes mais elevada do que os animais em estado selvagem 
(KRUEGER et al., 1995). Utilizando o conceito de equivalente 
populacional, Diesel et al. (2002) consideraram que um suíno equivale 
em média a 3,5 pessoas. Ou seja, uma granja com 600 animais possui 
um poder poluente, segundo esse critério, equivalente a uma população 
de 2100 pessoas. 
Na circunstância e com a tecnológia em que operam os 
suinocultores, as ações para a redução do poder poluente dos dejetos 
suínos em níveis aceitáveis pela legislação vigente, requer investimentos 
significativos, normalmente, acima da capacidade dos pequenos 
criadores e, muitas vezes, sem a garantia de atendimento das exigências 
de saúde pública e da preservação do meio ambiente (OLIVEIRA, 
2002). Além disso, muitos dos parâmetros empregados em projetos de 
sistemas de tratamento de dejetos da suinocultura foram ou são copiados 
da literatura estrangeira ou adaptados de outras atividades geradoras de 
resíduos, e assim muitas vezes não são adequados para esta atividade e 
para a realidade local.  A falta de formação de pessoal, de orientação 
técnica aos produtores e a ausência de controle ambiental pelos órgãos 
responsáveis, apesar da disponibilidade de legislação avançada, 
contribuem para os altos índices de poluição nas regiões produtoras de 
suínos. Nesse contexto, as principais consequências são: a degradação 
ambiental pela contaminação/poluição das águas superficiais e 
subterrâneas, a poluição orgânica pelo nitrogênio e pelo fósforo, a 
presença de microrganismos enteropatogênicos, a alteração das 
características dos solos e a poluição do ar, pela emissão de maus 
odores, e a presença de insetos (BELLI FILHO et al., 2001). 
Outro problema do setor são os resíduos dos medicamentos 
utilizados para tratamento dos animais. Normalmente, resíduos de 
antibióticos utilizados na pecuária chegam ao ambiente através dos 
dejetos (MARTÍNEZ-CARBALLO et al., 2007). Em estudo de efluentes 




medicamentos veterinários nas fazendas de suínos e encontraram 80% 
dos antibióticos nos efluentes estudados. Apesar de muitas vezes os 
níveis de antibióticos detectados em rios e lagos que recebem dejetos da 
suinocultura serem em baixas concentrações, a sua presença implica em 
medidas de controle ambiental, pois existe alto risco de danos ao 
ecossistema pelos efeitos aos organismos não alvo e para a saúde 
humana. 
Em função das grandes quantidades de dejetos de suínos 
produzidos no sistema produtivo vigente, os produtores brasileiros têm 
vários desafios tecnológicos, que dependem de vários fatores, como 
solo, capacidade de absorção das plantas, disponibilidade de terras e a 
capacidade de investimento para adoção de tecnologias avançadas de 
tratamento. Para a adoção de novas tecnologias é necessário rever os 
princípios econômicos deste setor, principalmente no Brasil e outros 
países que não têm subsídios do governo, diferente dos países da União 
Europeia e dos Estados Unidos (KUNZ et al., 2009). 
As ações de pesquisa para o tratamento de dejetos suínos em 
Santa Catarina tiveram início na década de 90, através de projetos 
envolvendo instituições como EMBRAPA Suínos e Aves e a 
Universidade Federal de Santa Catarina (MIRANDA, 2005). Mas foi a 
partir do ano 2000 que surgiram propostas para o controle e tratamento 
dos dejetos suínos, como é o caso do projeto MICROBACIAS II e 
Programa Nacional do Meio Ambiente (PNMA II). 
O uso de dejetos como adubo também decorre da elevação dos 
custos da adubação mineral, fazendo com que os resíduos orgânicos de 
origem industrial, urbana ou agrícola, passassem a ter maior importância 
como material reciclável e útil para melhorar as condições do solo e 
aumentar o nível de fertilidade do mesmo (SEGANFREDO, 1999; 
CERETTA et al., 2005; TEDESCO et al., 2008).  
Uma das consequências ambientais da adição de dejetos ao solo 
acima de sua capacidade de processamento é a transferência de 
nutrientes para os ambientes aquáticos, causando a eutrofização das 
águas (CORRELL, 1998; HODKINSON et al., 2002). Dentre os 
nutrientes adicionados via dejeto de suínos, especial atenção deve ser 
dada ao P, já que este é um dos agentes causadores da eutrofização 
(SHARPLEY; MENZEL, 1987; HEATWAITE et al., 2000; SIMARD et 
al., 2000; GUDIMOV et al., 2010; YANHONG et al.; 2014). Trabalhos 
têm mostrado que adições frequentes de dejetos de animais aumentam o 




mananciais hídricos (CERETTA et al., 2003; GESSEL et al., 2004; 
CERETTA et al., 2005; PINTO-COELHO et al., 2005). Além disso, os 
dejetos suínos possuem em sua composição elementos traço como o Cu 
e o Zn, sendo estes metais na água podem causar sérios efeitos sobre as 
comunidades aquáticas, como por exemplo, modificações na estrutura e 
na distribuição de peixes (LINNIK; ZUBENKO, 2000), além de estarem 
intimamente relacionados a problemas de saúde humana e animal 
(SARGENTELLI et al., 1996; ROBERTSON, 2005, ATSDR, 2012).  
 
2.4 POLUIÇÃO DE SOLOS E ÁGUAS SUPERFICIAIS 
POR FÓSFORO, COBRE E ZINCO 
A poluição do solo e da água podem ocorrer através de fontes 
pontuais ou difusas, sendo que as primeiras são mais encontradas 
próximas a centros urbanos e constituem-se principalmente do despejo 
de esgoto doméstico e industrial não tratado, além de serem 
identificadas no meio rural pelo descarte de dejetos de animais 
(BERWANGER, 2006), especialmente em áreas com confinamento. 
Como fonte difusa cita-se basicamente a agricultura, que contribui com 
nutrientes e agrotóxicos e é responsável por grande parte do impacto 
ambiental em agrossistemas (NIELSEN; KAHL, 2007; WICKHAM et 
al., 2008). 
No Brasil um dos maiores problemas ligados a descartes e 
contaminação e/ou poluição de solos e de corpos d’água são os lodos de 
esgoto, a aplicação de fungicidas à base de cobre e o excesso de dejetos 
animais provenientes da criação em confinamento (CERETTA et al., 
2005; MATTIAS, 2006; GIROTTO, 2007; COUTO et al., 2010). Em 
meio a tais contaminantes encontram-se o P, Cu e o Zn, (MATTIAS, 
2006; GIROTTO, 2007). 
No caso específico da suinocultura as características químicas 
dos dejetos, estão relacionadas à composição nutricional das dietas 
alimentares dos suínos, que é rica em macronutrientes como N, P e K e 
elevada em micronutrientes como Zn, Cu e Mn. Estima-se que 92-96% 
do Zn, 72-80% do total de Cu (BONAZZI et al., 1994; MANTOVI et 
al., 2003; SØRENSEN; FERNANDEZ, 2003) e 60 a 70% do N ingerido 
pelos animais são excretados em suas fezes e urina (OLIVEIRA, 2000). 
O Cu e o Zn estão presentes nos dejetos em quantidades que 
poderiam contribuir significativamente para um aumento na sua 




esterco líquido de suíno e concentrações normais de metais pesados em 
solos, demonstra que o teor de Cu em dejetos suíno é de 10 a 40 vezes 
maior do que aquele naturalmente existente no solo (PARIS; 
LUCIANER, 1986; CORTELLINI; PICCININI, 1993; SCHERER et al., 
2010). A alta concentração de P, Cu e Zn nos dejetos suínos, resulta 
especialmente da prática tradicional de adição de sais de Cu e Zn como 
aditivos alimentares, juntamente com sais de Mo, Fe, Mn e Se, que tem 
o intuito de aumentar a eficiência alimentar e produtividade dos suínos. 
Aliado às altas concentrações destes elementos nos dejetos e às 
aplicações sucessivas de dejeto no solo, as quais não seguem a 
legislação em vigor (FATMA, 2001; OLIVEIRA et al., 2006), o quadro 
é que tais contaminantes muitas vezes podem migrar para as águas 
subterrâneas e águas de superfície, e, portanto, podem afetar o 
abastecimento de água potável e causar a eutrofização das águas nos 
ecossistemas (CORRELL, 1998; PERKINS; UNDERWOOD, 2001; 
GAO et al., 2005; BERTOL et al., 2007). Também podem afetar a 
qualidade do solo e também influenciar na atividade enzimática e 
biomassa microbiana do solo (BROOKES, 1995; KUPERMAN; 
CARREIRO, 1997; AKMAL et al., 2005; COUTO et al., 2013). 
Na literatura são encontrados diversos trabalhos demonstrando 
o acúmulo de P e de elementos-traço em solos submetidos à aplicação 
de dejeto suíno. No nordeste da Espanha Berenguer et al. (2008), em 
estudo com a aplicação de 29 e 51 m3 ha-1 ano-1 de dejetos líquidos de 
suínos na cultura do milho, acompanharam a acumulação de Cu e Zn 
durante seis anos e verificaram um acúmulo de mais de 60% do Zn e Cu 
extraível. No sul do Brasil, Girotto et al., (2010a), em um experimento 
aplicando doses de 0, 20, 40 e 80 m3 ha-1 de dejeto líquido de suíno, 
verificaram que após 17 aplicações os teores de Cu e Zn no solo 
aumentaram nas camadas superficiais, com migração de Cu até a 
profundidade de 12 cm e de Zn até 10 cm. No Mississipi – EUA, Adeli 
et al. (2008) em pesquisa de longo prazo, com aplicações de 20 m3 ha-1 
de dejetos suínos no solo, verificaram o acúmulo de P na camada 0-15 
cm do solo, com um aumento de 1,74 mg kg-1 no tratamento controle 
sem adubação, para 67,9 mg kg-1 nos solos adubados.  
Na região sul do Brasil, Ceretta et al. (2010), em trabalho com 
sucessivas aplicações de dejeto suíno no solo, concluíram que houve 
aumento nos teores de P nas frações inorgânicas até 25 cm de 
profundidade, mas que as aplicações pouco afetam a partição de P entre 




camadas superficiais do solo foi encontrado em um experimento em 
Braço do Norte, SC, aonde nos tratamentos com esterco líquido de suíno 
e cama sobreposta de suíno os teores chegaram a 100 mg dm-3 e 120 mg 
dm-3, respectivamente (GUARDINI et al., 2012a).  
Existem inúmeros trabalhos na literatura demonstrando que 
adições frequentes de dejetos de animais aumentam os teores de P e de 
elementos-traço no solo, diminuindo sua função ambiental e 
potencializando a contaminação/poluição de mananciais hídricos 
(CERETTA et al., 2003; CERETTA et al., 2005; OGIYAMA et al., 
2005; COELHO et al., 2011). Sabe-se que a disponibilidade destes 
componentes não depende do seu teor total, mas de seu equilíbrio 
químico com os diferentes componentes do solo. Os metais pesados 
sofrem várias reações químicas e bioquímicas no solo, as quais podem 
alterar suas solubilidades e mobilidades e, consequentemente, a 
disponibilidade e toxicidade aos componentes do ecossistema 
(MARSOLA et al., 2005). Existe uma relação direta entre as fases 
fisico-quimicas de um elemento e sua toxicidade, atividade biológica, 
biodisponibilidade, solubilidade, etc. (SANTOS et al., 2002; LI et al., 
2009; SOLÍS et al., 2002). 
O P é um dos agentes causadores da eutrofização, sendo 
necessária uma atenção especial a este nutriente em relação ás aguas 
superficiais e subsuperficiais. O P total do solo encontra-se em formas 
orgânicas e inorgânicas, sendo que o P orgânico, embora possa servir 
como nutriente às plantas após a mineralização até formas inorgânicas 
parece apresentar pouca importância prática (GATIBONI, 2003). 
A dinâmica de reação e transporte do P é extremamente 
complexa tanto no solo como na água, e desempenha um papel 
importante na contaminação/poluição ambiental. A complexidade se 
deve ao grande número de grupos funcionais a que o fosfato pode se 
ligar e à grande variação na força dessas ligações, o que reflete na sua 
labilidade (RHEINHEIMER et al., 2008). O fósforo inorgânico liga-se 
principalmente nas arestas das argilas silicatadas e nos óxihidróxidos de 
ferro e alumínio, sendo que nesses últimos, por exemplo, as ligações 
podem ser monodentadas, bidentadas ou binucleadas, cada uma com 
diferente energia de ligação (RHEINHEIMER, 2003; RHEINHEIMER 
et al., 2008). 
Os sedimentos oriundos de solos onde se aplicam doses altas de 
fertilizantes fosfatados apresentam elevados teores biodisponíveis, 




funcionais das partículas coloidais inorgânicas, o que facilita sua 
dessorção (RHEINHEIMER et al., 1999; RHEINHEIMER e 
ANGHINONI, 2001; RHEINHEIMER et al., 2003). 
Estudos sobre formas de acúmulo e capacidade de dessorção de 
formas de P têm sido realizados no Brasil, utilizando como base a 
técnica de fracionamento químico de P proposta por Hedley et al. 
(1982). Com a utilização da técnica, tem se observado que, com a adição 
de fertilizantes fosfatados, ocorre o acúmulo de P em formas inorgânicas 
e orgânicas com diferentes graus de energia de ligação, embora o 
acúmulo seja mais pronunciado nas formas inorgânicas (BECK; 
SANCHES, 1994; LINQUIST et al., 1997; DAROUB et al., 2000; 
SCHMITT et al., 2013; SCHMITT et al., 2014). Quando a fonte 
fertilizante é de origem orgânica e de fácil decomposição, o acúmulo de 
P no solo pode se dar inicialmente sob a forma orgânica, que em seguida 
é convertida em forma inorgânica devido à mineralização microbiana. 
Todavia, se o material adicionado for de difícil decomposição, o P pode 
permanecer em formas orgânicas (OTABBONG et al., 1997).  
O Cu e o Zn em quantidade excessiva no solo podem ser 
fitotóxicos (MICHAUD et al., 2007) e afetar significativamente a 
microbiota do solo, além de trazer também ameaça potencial para a 
saúde humana (CATTANI et al., 2006; DOLGEN et al., 2007;. 
ACHIBA et al., 2009; SORIANO-DISLA et al., 2010). O acúmulo de 
cobre e zinco no solo pode alterar a distribuição de suas formas nos 
diversos sítios de adsorção das partículas reativas do solo e podem ser 
usadas para estimar a sua biodisponibilidade, permitindo a predição de 
contaminação/poluição dos recursos naturais, como águas superficiais 
e/ou subsuperficiais (HSEU, 2006). Este tipo de estudo pode ser 
realizado com o uso da técnica do fracionamento químico de cobre e 
zinco (TESSIER et al., 1979). Esse método usa, sequencialmente, 
diversos extratores químicos que removem os dois elementos que se 
encontram nas formas mais lábeis até as mais estáveis. O tempo de 
extração e a relação solo:solução usado, permite solubilizar a fração 
específica do elemento da fase sólida, causando pouca interferência nas 
demais frações. Com o uso desta técnica tem se observado que, em solos 
submetidos a aplicações de altas quantidades de cobre e/ou zinco, o 
acúmulo do elemento ocorre tanto na fração mineral, como na fração 
orgânica, mas com energias de ligação diferentes (NACHIGALL et al., 




Bacias hidrográficas dominadas por áreas urbanas, agricultura, 
mata ou campo, têm diferenças significativas quanto à dinâmica de 
nutrientes (NIELSEN; KAHL, 2007; WICKHAM et al., 2008). Os 
nutrientes apresentam comportamento distinto quanto à solubilização de 
seus constituintes, o que diretamente influência o processo de transporte 
do solo para o sistema aquático. Elementos minerais, com elevada 
solubilidade em água, favorecem as perdas em curto prazo 
(MCDOWELL; SHARPLEY, 2001), enquanto que suas formas 
orgânicas dependentes da mineralização por microrganismos, portanto, 
em curto prazo apresentam um menor potencial de impacto ao meio 
ambiente (BERENGUER et al., 2008; TAKALSON; LEYTEM, 2009). 
As perdas de P, Cu e Zn através do escoamento superficial é 
extremamente dinâmica (HECKRATH et al., 1995; KATSEV et al., 
2006; LAKE et al., 2007; GIROTTO et al., 2010b), cujas reações de 
transporte são complexas, e desempenham um papel importante na 
contaminação/poluição ambiental. Perdas de P ocorrem 
preferencialmente via superfície (SØNDERGAARD et al., 2003; 
FILGUEIRAS et al., 2004; SHIGAKI et al., 2006) devido à adsorção 
específica com os minerais da fração argila, principalmente óxidos de Fe 
e Al. Essa característica, portanto, confere ao P baixo potencial de 
lixiviação (HOODA et al., 2000; PIOVESAN et al., 2009). No entanto, 
o potencial de perda de P via subsuperfície será maior em solos arenosos 
com elevada aplicação de P via adubo mineral ou orgânico (HOODA et 
al., 2000; SHIGAKI et al., 2006) bem como em sistemas de manejo com 
menor revolvimento do solo, devido ao fluxo preferencial em canais 
formados sobretudo por raízes e minhocas (SIMARD et al., 2000). 
Metais de transição como o Cu e o Zn, devido à baixa 
mobilidade no perfil do solo, tendem a se acumular na camada 
superficial (GOMES at al., 2001; PARHAM et al., 2002; CONTE et al., 
2003), portanto, de maneira geral, apresentam baixo potencial de 
lixiviação. Contudo, aplicações excessivas de dejeto podem ocasionar 
perdas em subsuperficie (SISTANI et al., 2008). 
Nesta perspectiva, a identificação de possíveis receptores e a 
estimativa da sensibilidade do receptor a contaminação/poluição do solo 
são questões de grande preocupação (VAN-CAMP et al., 2004), estes 
são dois dos passos iniciais na avaliação dos riscos colocados pela locais 





2.5 ADSORÇÃO E DESSORÇÃO  
O comportamento dos elementos químicos em solos 
agricultáveis precisa ser mais estudado, sobretudo no que se refere à 
potencialidade quanto à retenção, lixiviação, poluição e contaminação, 
possibilitando, desta forma, melhorar as recomendações para a aplicação 
e disposição final desses produtos. Estas informações poderão revelar 
subsídios valiosos para amenizar o impacto ambiental negativo causado 
no solo e nas águas subterrâneas. Para reduzir o risco potencial de 
poluição e contaminação é necessário se conhecer as interações entre os 
elementos químicos e o solo, sua distribuição ao longo do perfil e sua 
biodisponiblidade, pois esta prática inspira cuidados em razão da grande 
velocidade de decomposição da matéria orgânica em ambiente de clima 
tropical e pela capacidade do solo em adsorver tais elementos 
(CORRÊA et al., 2008). 
A questão principal da poluição em solos está ligada a processo 
de acúmulo e transporte desses elementos que dependem em grande 
parte da interação com a fase sólida. Tais interações são complexas, 
envolvendo reações de sorção/dessorção, precipitação/dissolução, 
complexação e oxi-redução com as fases inorgânicas e orgânicas do solo 
(SPOSITO, 1984), sendo a importância relativa dessas interações 
diferentes para cada elemento em cada condição físico-químico do solo. 
Nos solos torna-se necessário o entendimento dos processos que 
promovem o acúmulo de tais elementos, como exemplo o P, o Cu e o 
Zn, onde quanto maior as doses aplicadas no solo ao longo dos anos, 
maior será a saturação dos sítios de maior energia de ligação e, por 
consequência, mais biodisponíveis se tornarão os elementos. Mas, 
também se acredita que ao longo dos anos aconteça a saturação das 
superfícies de adsorção das partículas reativas do solo (BERWANGER 
et al., 2008), especialmente em solos com textura arenosa e com baixos 
teores de óxidos de Fe (NOVAIS; SMYTH, 1999). 
As reações de adsorção/desorção acontecem por afinidade entre 
os cátions e as superfícies, dependendo da carga elétrica, do raio 
hidratado e da configuração molecular do cátion. Em geral, cátions de 
maior valência são adsorvidos preferencialmente e cátions de menor raio 
tendem a substituir os de maior raio (DAL BOSCO et al., 2004). Porém, 
em soluções contendo uma elevada concentração de um determinado 
cátion existe a possibilidade de haver a substituição deste por outro 




e intemperização dos minerais são responsáveis pelo surgimento de 
cargas permanentes ou pH dependentes de alta reatividade que terão 
papel fundamental no comportamento de elementos químicos no 
ambiente (McBRIDE, 1994). Devido às alterações do pH o solo 
interage, alterando sua capacidade de troca catiônica e criando 
condições que facilitam a percolação e a lixiviação, dando condições 
para que os metais pesados penetrem na cadeia alimentar dos 
organismos vivos, podendo também colocar em risco a qualidade dos 
sistemas aquáticos adjacentes e as águas subterrâneas (PIERANGELI et 
al., 2007; CAMPOS et al., 2007). 
A adsorção pode ser vista como um processo chave para se 
determinar o destino dos poluentes no sistema solo-água. Esta 
habilidade que o solo possui na retenção de solutos retarda seu 
transporte no perfil do solo. A adsorção é considerada um importante 
mecanismo regulador da concentração de alguns compostos na solução 
do solo, como exemplo o P, o Cu e o Zn (NASCIMENTO; FONTES, 
2004; ROLIM NETO et al., 2004), e varia de solo para solo, 
determinada pelas propriedades como pH, CTC, matéria orgânica, argila 
e óxidos (SODRÉ et al., 1999; ARAÚJO et al., 2002). Sabe-se que a 
adsorção ocorre inicialmente nos sítios mais ávidos e de maior força de 
ligação, sendo o restante, posteriormente, redistribuído em frações com 
menor energia de ligação (RHEINHEIMER; ANGHINONI, 2001).  
O processo de adsorção de um cátion metálico em uma 
superfície tem sido frequentemente descrito em termos de suas 
isotermas de adsorção, de onde se obtém a relação entre a quantidade de 
cátion adsorvido na superfície do sólido e a concentração dos cátions 
livre (dissolvido) na fase aquosa, em temperatura constante, em uma 
faixa de concentração total do metal e em um dado pH (STUMM, 
1992). A adsorção pode ser definida como a acumulação de uma 
substância na interface existente entre uma fase sólida e uma fase 
líquida, sendo um dos fenômenos mais importantes na disponibilidade e 
mobilidade de metais pesados no ambiente. Pode-se considerar que as 
reações de adsorção que ocorrem na interface sólido-líquido são um 
importante mecanismo controlador da atividade química de metais 
pesados não apenas na solução do solo, mas, também, em corpos de 
águas naturais (McBRIDE et al., 1997; ZHOU; ZHU, 2007).  
O grau de adsorção dependerá da eletronegatividade das 
partículas do solo e do potencial de ionização dos íons adsorvidos, 




formação de complexos de esfera interna e não específico – quando o 
processo for de formação de complexos de esfera externa ou aqueles 
envolve os íons dissociados dos grupos funcionais superficiais e livres 
para mobilizarem-se próximo a estes na solução do solo, os íons difusos 
(McBRIDE, 1994).  
A grande maioria dos estudos relacionados à química ambiental 
tem como foco a adsorção de íons ou moléculas em solos e são 
extremamente importantes, porém, estudos relacionados à dessorção 
também o são. O processo de dessorção pode ser considerado o inverso 
da adsorção, ou seja, a liberação da substância retida na interface sólido-
líquido, e tem sua importância fundamentada na predição das taxas e 
mobilidade de contaminantes em solos. Tais estudos trazem informações 
importantes para a implantação de estratégias e técnicas de remediação 
de solos contaminados bem como da possibilidade de contaminação de 
ambientes aquáticos, por exemplo. (CHANTAWONG et al., 2003).  
A dessorção é um processo normalmente mais difícil que a 
adsorção, e geralmente não há dessorção de todo o íon ou molécula 
envolvida na ligação; ocorrem reações que parecem ser irreversíveis, 
caracterizando a histerese, ou uma diferença nos teores adsorvidos e os 
dessorvidos (CHEN et al., 2004). 
A estimativa da disponibilidade, assim como da probabilidade 
de transferências de P, Cu e Zn são melhoradas aliando-se aos 
resultados do fracionamento químico destes elementos no solo, à 
capacidade do solo em adsorve-los, que é estabelecida pelas isotermas 
de sorção, ajustadas pelo modelo matemático proposto por Langmuir, 
que relacionam o P sorvido e na solução (BARROW, 1983). Por esse 
modelo é possível observar a diminuição da capacidade máxima de 
adsorção do fósforo, especialmente, nas camadas mais superficiais de 
solos que recebem a adição de P ao longo dos anos na superfície do 
solo.  No caso do Cu e do Zn a cinética de dessorção é estimada por 
extrações sucessivas com algum ácido orgânico, possibilitando 
quantificar as frações de Cu e Zn com dessorção rápida, lenta e a fração 
não dessorvivel (FANGUEIRO et al., 2005). Tais métodos possibilitam 
estimar com maior segurança o real potencial de contaminação e 
poluição ao ambiente destes elementos (CASALI et al., 2008). 
 





Devido a heterogeneidade do entorno encontrado em 
diagnósticos ambientais, são realizadas diversas análises dos 
componentes de uma forma separada, surgindo, portanto, uma análise 
cartesiana. Porém, para o entendimento do ambiente como um todo é 
necessário um processo de avaliação interdisciplinar, sistemático, 
reproduzível, organizado e uniforme, com uma estreita interação entre 
as suas diversas partes constituintes. Além disso, os agentes que avaliam 
ou tomam decisões, geralmente, possuem pontos de vista conflitantes e 
diferentes juízos de valores, sendo necessário utilizar instrumentos 
capazes de padronizar as análises realizadas (BREY et al., 2007). Estes 
instrumentos devem efetivar-se de abordagens mais flexíveis que 
também permitam a agregação de variáveis intangíveis e que 
considerem diversos critérios para o processo de tomada de decisão. 
Neste caso, a análise multicritério é uma opção que oferece este tipo de 
avaliação (HAYASHI, 2000). 
A análise multicritério é uma ferramenta de comparação, que 
considera vários pontos de vista e informações na formulação de uma 
conclusão sobre questões complexas (figura 1). A análise pode ser 
aplicada como critério de julgamentos contraditórios ou quando for 
difícil a escolha entre os diversos critérios existentes. Este tipo de 
análise considera aspectos qualitativos e quantitativos, além da 
experiência e o conhecimento das pessoas quanto os dados utilizados 
para a tomada de decisão (FREITAS et al., 2008). Portanto pode-se 
definir uma análise multicritério como um conjunto de técnicas de apoio 
à tomada de decisão, que têm a finalidade de investigar um número de 
alternativas, considerando múltiplos critérios e objetivos em conflito, 
possibilitando uma hierarquização das alternativas, de acordo com o 





Figura 1. Exemplo de modelo de análise multicritério. 
 
A análise multicritério pode portanto, auxiliar o processo de 
tomada de decisão, uma vez que busca sintetizar os dados e as 
informações complexas e multidimensionais. No processo de tomada de 
decisão multicritério o avaliador procura ordenar elementos de um 
conjunto de alternativas do “melhor” ao “pior”, ou simplesmente 
escolher o melhor elemento (CINELLI et al., 2014). Para isso, é 
necessário identificar vários pontos de vista, dimensões ou critérios que 
lhe parece pertinente. Quando um indicador é construído, definem-se 
algumas dimensões. Assim, cada objeto é igualmente caracterizado pelo 
desempenho sobre cada dimensão, e um valor final do indicador é 
calculado e utilizado para organizar o conjunto de elementos (GRECO 
et al., 2004). 
A utilização de análises multicritério pode ser feita por 
inúmeras ciências (STATNIKOV et al., 2005; YOUNGKONG et al., 
2012; STEWART et al., 2013), sendo que nas ciências ambientais, este 
tipo de diagnóstico é bem aceito, onde já foram realizados trabalhos 
ligados à avaliação de ciclo de vida, avaliação de serviços de água e 




incêndios, entre outros (BENETTO et al., 2008; SILVEIRA et al., 2008; 
COSTA et al., 2011). Também são encontrados trabalhos ligados em 
questões de análise de risco e vulnerabilidade a contaminação e/ou 
poluição de solo e água, sendo estes estudos desenvolvidos 
principalmente fora do Brasil. Na Polônia, Pizzol et al. (2011), 
avaliaram a potencialidade de áreas a contaminação em escala regional, 
através de uma ferramenta multicritério. No estudo os autores criaram 
um modelo próprio para atingir os seus objetivos do estudo, onde 
estimaram uma pontuação relativa para cada um dos fatores de risco. Já 
em um trabalho de escala maior, abordando a vulnerabilidade dos solos 
europeus a contaminação/poluição por antibióticos, Torre et al. (2012) 
analisaram a densidade de animais, o uso de antibióticos e práticas 
agrícolas, e criaram três critérios para gerar a matriz multicritério – a 
liberação dos antibióticos, a exposição do solo e as consequências. No 
semiárido brasileiro, Garfì et al. (2011) utilizou a análise multicritério 
para melhorar as estratégias de avaliação de programas de água na 
região, sendo o método AHP (Analytic Hierarchy Process), o utilizado 
neste trabalho. 
Portanto é evidente que o emprego da ferramenta multicritério é 
amplamente utilizada e aceita pela sociedade científica, onde os 
resultados gerados permitem muitas vezes decisões sobre territórios em 
risco. Porém verifica-se que existe uma lacuna em relação a trabalhos 
que utilizam este tipo de análise em questões de contaminação/poluição 
de solo no Brasil, sendo, portanto, de extrema importância o fomento 
neste tipo de diagnóstico dentro de regiões com algum tipo de risco a 
contaminação e/ou poluição.  
A literatura traz vários modelos de análises multicritério 
(GRECO et al., 2014), onde cada um tem suas peculiaridades. Existem 
algumas diferenças entre os métodos, devido ao tipo e a forma que se 
pretende trabalhar os dados e, no resultado final que se busca. Portanto é 
necessário sempre buscar um método multicritério adequado ao escopo 
do estudo. A seguir é feita uma breve descrição do método que será 
utilizado no “item 3.2.1” deste trabalho. 
Método TOPSIS - Technique for Order Preference by Similarity 
to Ideal Solution. Este método que situa as alternativas em relação aos 
pontos de referência: ponto ideal e ponto anti-ideal. Portanto, a lógica 
subjacente ao TOPSIS é definir a solução ideal e o negativo da solução 
ideal. A primeira é composta por todos os melhores valores atingíveis 




todos os piores valores possíveis de critérios. Sendo assim, durante os 
processos de seleção de alternativas, a melhor alternativa seria a que está 
mais próxima da solução ideal e mais afastada do negativo da solução 
ideal. O TOPSIS pode ser considerado a metodologia mais utilizada 
para o cálculo de similaridade, com o princípio de ordenação das 
preferências por analogia com a solução ideal e a criação de um 
indicador que encontra tanto a solução ideal como a separação à solução 
ideal negativa (MEDINA, 2006). 
O TOPSIS pode ser construído a partir de uma planilha 
eletrônica, não sendo necessário um software específico para seu 
desenvolvimento. É importante ressaltar que nestes métodos são 
atribuídos pesos aos critérios. Atribuir notas ao invés de utilizar as 
grandezas dos critérios reduz as diferenças, diminuindo a predominância 
de um critério de grande valor quantitativo, mas não qualitativo. Isso 
conta a favor da escolha do método. 
As abordagens multicritérios proporcionam uma melhor 
adaptação aos contextos decisórios encontrados na prática através da 
análise integrada. Portanto, este fato pode ser considerado como a maior 
vantagem dos métodos multicritério em relação aos métodos de análise 
individual. A inexistência de uma metodologia única talvez seja a maior 
desvantagem desta ferramenta. Mas fica claro que os métodos 
multicritérios para apoio à tomada de decisão acrescentam um valor 
substancial à informação, pois, não só admitem a abordagem de 
problemas considerados complexos, mas também dão ao processo de 
tomada de decisão clareza e transparência jamais disponível quando 
outros métodos monocritério (GOMES; MOREIRA, 1998). 
Em algumas circunstancias os trabalhos de análise ambiental 
utilizam ferramentas multicritério atreladas a sistemas de mapeamento, 
possibilitando uma fácil visualização do ambiente em questão 
(BOROUSHAKI; MALCZEWSKI, 2010). Por necessitar de diversas 
informações do território estudado, este tipo de trabalho carece de 
dispositivos que consigam representar características do meio físico 
local de uma forma dinâmica, necessitando portando de ferramentas que 
consigam agregar os dados dos elementos ambientais, ou seja, realizar 
uma análise holística. Nestas circunstâncias existem ferramentas que 
utilizam informações espaciais, georreferenciamento e procedimentos 
computacionais que facilitam a análise, gestão ou representação do 




Um instrumento importante para a realização deste tipo de 
trabalho se refere ao geoprocessamento, devido a sua capacidade de 
coleta de dados, bem como seu potencial em realizar análises 
complexas, ao integrar informações de diversos estudos. O 
geoprocessamento nada mais é do que o processamento de dados 
georreferenciados através do uso de técnicas matemáticas e programas 
computacionais, que permitem o tratamento e a associação das 
coordenadas coletadas (FERREIRA, 2006). Neste contexto as 
ferramentas computacionais para geoprocessamento, chamadas de 
sistemas de informação geográfica (SIG) são muito utilizados neste tipo 
de situação. O SIG comporta a realização de análises complexas, 
tornando possível a automatização da produção de materiais 
cartográficos.  
O SIG pode ser considerado um utensílio importante no 
desenvolvimento de aplicações voltadas aos estudos ambientais, 
promovendo a conexão de informações e elementos espaciais, 
permitindo uma visualização simplificada de determinada situação. 
Portanto um estudo envolvendo o uso de SIG pode ser considerado uma 
ferramenta extremamente útil na escolha de alternativas para diminuir 
impactos identificados no ambiente, inclusive no âmbito das bacias e 
microbacias hidrográficas (DESTRO; CAMPOS, 2010). A informação 
coletada através da posição em um sistema de coordenadas geográficas 
representa a entidade existente à superfície da terra, é a matéria prima de 
um SIG, que pode funcionar tendo por base vários modelos de dados. 
Pode, por exemplo, funcionar como uma base de dados com informação 
geográfica, através de dados alfanuméricos que está associada a um 
identificador comum aos objetos gráficos de um mapa digital. Assim, ao 
assinalar-se um objeto pode saber-se o valor dos seus atributos, 
enquanto que se selecionar um registo da base de dados pode saber-se a 
sua localização e apontá-la num mapa. Além disso, estas informações 
que compõem um SIG são separadas em diferentes classes temáticas 
(layers) e registradas de forma independente. Tal conformidade permite 
que as informações sejam relacionadas, gerando um novo tipo de dado 
(figura 2). 
Durante o processo de criação de um mapa utilizando 
ferramentas de SIG, relaciona-se com o espaço problemas e relações 
relevantes que serão analisados e finalmente visualizados e 
quantificados. Para isso, pode se fazer uso de diferentes métodos, como 




de um longo processo os mapas são finalizado. A forma como um mapa 
é gerado é, portanto tão essencial quanto a manipulação exploratória dos 
dados. Torna-se, deste modo, possível identificar as relações entre as 
diversas entidades localizadas no mundo real a partir de suas relações de 
contingência, conexão, proximidade e funcionalidade entre as partes 
componentes da situação ambiental (JHA et al., 2007). 
 
Figura 2. Exemplo de sobreposição de camadas temáticas através do uso de sistema 
de informação geográfica-SIG. 
 
Fonte: Ferreira (2006). 
 
A utilização dos recursos assim como a utilização indevida do 
espaço pode ocasionar alguma disfunção no ambiente. Existe um 
crescente aumento no número de trabalhos relacionados a tecnologias de 
gestão ambiental no sentido de entender e mitigar a antropização de 
sistemas. O geoprocessamento é uma ferramenta preciosa neste tipo de 
investigação, que vem sendo amplamente utilizada na busca por estas 




integrada de seus componentes. Estas práticas proporcionam a gestão e a 
simulação de cenários futuros, dentre inúmeras outras aplicabilidades 
(KISTEMANN et al., 2002; RIBEIRO; CAMPOS, 2007). 
Na literatura são encontrados diversos trabalhos que empregam 
o uso de SIG para avaliar e gerenciar ambientes. Trabalhos envolvendo 
este tipo de análise são bastante conhecidos no âmbito das ciências que 
estudam os desastres naturais, como processos de inundações, mudanças 
no clima global e até mesmo questões de evacuação de pessoas perante 
circunstancias de perigo extremo (SANYAL; LU, 2005; WILHELMI; 
MORSS, 2013). Os trabalhos envolvendo ferramentas de 
geoprocessamento ligados a vulnerabilidade e/ou susceptibilidade de 
ambientes a contaminação/poluição, na sua maioria estão relacionados 
às águas superficiais e subsuperficiais (NOBRE et al., 2007; 
BOJÓRQUEZ-TAPIA et al., 2009; VÍAS et al., 2010). No Brasil, 
alguns trabalhos já foram realizados utilizando SIG para analisar a 
vulnerabilidade ou inferir sobre a gestão de ambientes. Em um trabalho 
realizado no litoral do Rio Grande do Sul, Silva e Tagliani (2012) 
tentaram entender a estrutura espacial e dinâmica do litoral médio do 
Rio Grande do Sul para apoiar a gestão costeira. Os autores utilizaram 
imagens de satélite, dados socioeconômicos e mapas de cobertura do 
solo para realizar a pesquisa. Já no litoral norte do Rio de janeiro, Costa 
et al. (2011) realizaram um estudo geológico e ambiental, produzindo 
mapas interpretativos derivados de geotécnicas para analisar o grau de 
aptidão do ambiente físico para a expansão urbana. Os autores 
empregaram ferramentas como o SIG além de matrizes multicritério 
para atingir o objetivo do estudo.  
Portanto, pesquisar eventos e entidades registráveis em 
determinadas situações ambientais necessitam de metodologias 
ordenadas e adequadas a realidade do objetivo, podendo ser estudados 
em termos da ocorrência de localizações coincidentes onde, os 
acontecimentos podem ser estabelecidos ao nível de detalhe adequado 
aos dados disponíveis, definindo-se, assim, a possibilidade de 
correlações baseadas na localização e nos diversos níveis de episódios 
sincronizados que venham a ser registrados (SILVA, 2001). Além disso, 
o SIG deve ser entendido como uma ferramenta de análise que permite o 
processamento de dados relacionados com o espaço (KISTEMANN et 
al., 2002). 
A criação de um mapa utilizando SIG significa uma mudança 




que se baseiam somente em dados estatísticos para demonstrar a 
realidade, onde os mapas digitais tem como seu ponto forte o 
fornecimento de uma exibição gráfica de fácil visualização.  
 
2.7 EXTRAPOLAÇÃO DE DADOS E ÁREAS DE 
REFERÊNCIA 
Os estudos ambientais normalmente demandam tempo e 
dispõem de recursos limitados. Neste tipo de estudo, dificilmente é 
possível trabalhar com todos os elementos de uma população, ocorrendo 
geralmente a observação de um pequeno grupo dentro de uma população 
real. Neste sentido análises de tendência e similaridade populacional, 
são de extrema importância neste tipo de estudo, pois, através de um 
número reduzido de amostragens é possível realizar inferências de uma 
população inteira (TEN CATEN et al., 2011).   
Nos estudos de contaminação ou poluição do solo, o uso da 
geostatística é bastante utilizada na avaliação de similaridade 
(LARGUECHE, 2006; NIKROO et al., 2010). Neste tipo de análise se 
considera a dependência espacial entre as variáveis georreferenciadas, 
tornando-se possível fazer inferências e predições a partir de um 
determinado número de amostras (POKHREL et al., 2013). Porém, a 
geoestatística, exige uma certa previsibilidade espacial para que se 
obtenha dados confiáveis, onde áreas em que as mudanças nos valores 
das variáveis analisadas sejam extremamente drásticos, dependeriam de 
um levantamento de amostras elevado para que os dados sejam 
confiáveis. Neste sentido, dependendo do tamanho da área, do número 
de amostras necessárias e do tipo de análise a ser realizada, o estudo 
pode se tornar inviável.  
Um dos métodos geoestatísticos mais utilizados na atualidade é 
a Krigagem, o qual utiliza análises de regressão para aproximar e/ou 
interpolar dados (POKHREL et al., 2013). O método calcula 
interpolações a partir de uma série de dados tabulares e da sua posição 
geográfica. Neste sentido a Krigagem parte do princípio que pontos 
próximos no espaço tendem a ter valores mais parecidos do que pontos 
mais afastados. Apesar do método da krigagem não exigir uma 
distribuição normal dos dados, a presença de assimetria, com valores 
anômalos deve ser respeitada, pois se trata de um estimador linear 
(LOURENÇO et al., 2012).  Na geoestatística a intensidade da 




ambiental, o caráter conservativo ou não da variável em estudo e os 
custos adicionais decorrentes do esquema de amostragem 
(GONÇALVES et al., 2001). 
Outra maneira de realizar a predição espacial do solo, se dá 
através de áreas de referência com auxílio do mapeamento digital para a 
extrapolação dos dados. Neste tipo de abordagem, se busca criar e 
disponibilizar a informação espacial do terreno através de métodos de 
observação em campo e laboratoriais, associados a sistemas de 
inferência com base nos fatores intrínsecos dos solos (McBRATNEY et 
al., 2002; 2003; 2006). Nesta estratégia se utiliza a extrapolação das 
relações solo-paisagem de uma área mapeada, definida como área de 
referência, para regiões onde estas relações ainda não são bem 
conhecidas. O método baseado na área de referência assume que é 
possível delimitar pequenas regiões, as quais irão assumir um padrão 
reconhecível e repetidamente distribuído. Consequentemente, uma área 
de referência (representativa da região), poderia ser suficiente para 
identificar a distribuição de uma variável, como exemplo um elemento 
químico, para áreas maiores onde não foi realizado nenhum tipo de 
análise in situ, desde que haja algum tipo de inter-relação entre elas 
(LAGACHERIE et al., 1995). 
Neste sentido, mapas de uso temático, construídos por 
metodologia de interpretação de imagens são muito utilizados para 
representação de áreas que apresentam grande variação espaço-
temporal. Entre as técnicas de processamento digital de imagens estão a 
classificação supervisionada e a não supervisionada (BASEGGIO et al., 
2006). A classificação supervisionada é realizada a partir da detecção de 
tipos específicos de cobertura de solo já conhecidos ou pré-
estabelecidos, enquanto na classificação não supervisionada a análise é 
feita no sentido de se definirem todas as categorias de cobertura do solo 
existentes em uma imagem em certos níveis de generalização. Para 
ambos os casos, é realizada a associação de um pixel da imagem de 
satélite a uma determinada classe, que pode ser por exemplo, o uso do 
solo existente na superfície (DERIVAUX et al., 2010). 
Na classificação supervisionada, as classes de informação são 
identificadas como áreas de treinamento, e então, um sistema de 
processamento de imagens é usado para desenvolver uma caracterização 
estatística para cada classe de informação. Esse processo é 
frequentemente chamado de análise de assinaturas e pode envolver o 




intervalo de refletância de cada banda da imagem do satélite, ou tão 
complexo como análises detalhadas da média, variância e covariância 
em resposta a todas as bandas (SHALABY; TATEISHI 2007). Já para a 
classificação não supervisionada, os dados são examinados e agrupados 
por assinaturas espectrais naturais predominantes presentes em cada 
banda de imagem do satélite (BELGIU; DRĂGUT 2014; JIAN et al., 
2014). 
Nota-se, que o uso da estatística para analisar tendências e 
agrupamentos torna-se imprescindível em estudos onde se deseja 
extrapolar dados conhecidos para áreas que tenham inter-relações, 
porém, com valores desconhecidos. Neste sentido, os estudos ambientais 
podem sempre que possível, agregar ferramentas estatísticas capazes de 
demonstrar estas tendências para então realizar inferências e 
pressupostos. 
3 MATERIAIS E MÉTODOS 
 
3.1 ÁREA DE ESTUDO 
A bacia hidrográfica Rio Coruja/Bonito possui 
aproximadamente 52 km2, e está localizada no munícipio de Braço do 
Norte, estado de Santa Catarina, Brasil (Figura 3). A bacia possuía até o 
último levantamento realizado, 63 propriedades suinícolas e um plantel 
de 69.000 suínos, com densidade de 1.327 animais km-2 gerando 









A região possui precipitações pluviométricas bem distribuídas 
ao longo do ano, totalizando 1.471 mm em média, e temperatura média 
anual de 18,7ºC, sendo portanto o clima classificado como subtropical 
úmido (Cfa, segundo Koeppen-Geiger), correspondendo ao clima 
mesotérmico úmido sem estação seca definida e com verão quente. O 






Vermelho Amarelo típico, e com diminutas inclusões de Gleissolo e 
Cambissolo (EMBRAPA, 2013). O granito é absoluto na cobertura 
pedológica da região. Rocha ígnea intrusiva, com composição 
mineralógica sustentada por quartzo, feldspato e mica. Os dois últimos 
são os responsáveis pela abundância de potássio no solo resultante. A 
pedregosidade é abundante, bem como a presença de afloramentos de 
rocha de grandes dimensões (Bolders) (Figura 4 A, B). A formação do 
Argissolo local foi ditada pelas reações de transferência de argila entre o 
horizonte superficial e subsuperficial, o que dá a ele uma textura binária 
(UBERTI, 2005) e predomínio de argilominerais 1:1, como caulinita na 
fração argila (Anexo a). Normalmente são solos pouco profundos a 
profundos. Por esse mesmo motivo pode ser associada a dominância de 
horizonte A do tipo Proeminente, podendo haver existência de horizonte 
A moderado devido a perda deste ao manejo dado (Figura 4 C, 
D).  Além disso, este tipo de solo possui horizonte B textural (Bt) 
(EMBRAPA, 2013), fato que dá a ele grande susceptibilidade à erosão 
devido a dificuldade de infiltração de água na camada subsuperficial do 
solo.  
A seguir é realizada a descrição de dois perfis encontrados na 
área de estudo porém, ressalta-se que os dois perfis são uma síntese do 
que foi observado na área de estudo.   
 
Solo com A proeminente 
 
Horizonte A 0,0-0,30 m – cor bruno acinzentado muito escuro 
(10YR3/2); textura franco arenosa cascalhenta; estrutura moderada, 
pequena e granular; consistência macia, muito friável, ligeiramente 
plástica e ligeiramente pegajosa; transição gradual. 
 
Horizonte Ba 0,30-0,55 m – cor bruno amarelado escuro 
(10YR4/4); textura argilosa cascalhenta; estrutura moderada, média, 
blocos subangulares; consistência úmida firme e dura seca, plástica e 
pegajosa; transição difusa. 
 
Horizonte B11 0,55-0,85 m – cor bruno amarelado escuro 
(10YR4/4); textura argilosa; estrutura forte, média, blocos subangulares; 





Horizonte B12 0,85-1,10 m – cor bruno (7.5YR4/2); textura 
argilosa; estrutura forte, média, blocos subangulares; consistência úmida 
firme e seca dura, plástica e pegajosa; transição clara. 
 
Horizonte B2 1,10+ m – cor vermelho amarelado (5YR5/8); 
textura argilosa; estrutura forte, média, tipo blocos subangulares; 
consistência úmida firme e seca dura, plástica e pegajosa. 
 
Solo com A moderado 
 
Horizonte A 0,0-0,20 m – cor bruno (7.5YR 4/4), textura 
franco-argilosa, cascalhenta, estrutura fraca-moderada; pequena e 
granular, consistência úmida friável e seca macia; ligeiramente plástica e 
pegajosa, transição difusa. 
 
Horizonte Ba 0,20-0,45m – cor bruno escuro (10YR3/3); 
textura franco-argilosa; pouco cascalhenta; estrutura moderada, 
pequena, granular e blocos subangulares; consistência úmida friável e 
seca macia, ligeiramente plástica e pegajosa; transição difusa. 
 
Horizonte B1 0.45-0.76 m – cor bruno (7.5YR4/2); textura 
argilosa; estrutura moderada, pequena-média, blocos subangulares; 
consistência umida friável e seca macia, ligeiramente plástica e 
pegajosa; transição difusa. 
 
Horizonte B21 0,76-1,05 m – cor bruno (7.5YR4/2); textura 
argila; pouco cascalhenta; estrutura moderada-forte, média; consistência 
seca ligeiramente dura e úmida firme, plástica e pegajosa; transição 
clara. 
 
Horizonte B22 1,05+ m – cor vermelho amarelado (5YR5/8); 
textura muito argilosa; pouco cascalhenta; estrutura forte, grande/muito 
grande, blocos subangulares; consistência seca dura e úmida firme, 








Figura 4. Paisagem típica da bacia hidrográfica Rio Coruja/Bonito (A, B) e 





As características da suspensão de nanopartículas é descrita na 
Tabela 3. O relevo dominante do alto da bacia Rio Coruja/Bonito varia 
de ondulado a fortemente ondulado (1924 ha ou 82%) (figura 5), 
geralmente com pendentes curtas. O restante do relevo se encontra nas 
faixas Plano 0-3 (55 ha), Suavemente ondulado 3-8 (304 ha), 
Montanhoso 45-75 (59 ha) e escarpado >75 (2 ha) (EMBRAPA, 2013) 












Para atingir os objetivos do estudo, foi necessário buscar 
informações que indicassem o nível de poluição de P, Cu e Zn de áreas 
sob aplicação de dejetos líquidos de suínos (áreas de referência) e 
posteriormente extrapolar estes dados para as áreas com características 
ambientais semelhantes. Portanto, a pesquisa apresenta dois momentos. 
A primeira etapa compreendeu um estudo de caso em dez 
propriedades suinícolas e uma área de floresta sem aplicação de dejetos, 
para entender e descrever os processos ambientais da suinocultura. 
Nesta etapa, através de dados de perda de solo, cobertura do solo, tempo 
e quantidade de aplicação de dejetos líquidos de suínos e teores das 
frações de P, Cu e Zn no solo, se estabeleceu a vulnerabilidade 
utilizando uma análise multicritério (figura 6). 
Na segunda etapa, foi realizada a extrapolação dos teores de P, 
Cu e Zn das áreas de referência estabelecidas na primeira etapa, e o 
levantamento das perdas de solo, cobertura do solo e tempo de aplicação 
de dejetos líquidos de suínos de parte da bacia hidrográfica Rio 
Coruja/Bonito. A partir de tais dados, e, através de uma análise 
multicritério, foi estabelecida a vulnerabilidade a poluição por P, Cu e 
Zn da área avaliada (Figura 6). 
A aplicação do método nas duas etapas da pesquisa é descrita 





Figura 6. Modelo esquemático da metodologia utilizada no trabalho. 
 
 
* fatores utilizados nas duas etapas do trabalho. ** Fatores 
utilizados somente na primeira etapa do trabalho. 
 
3.2 ÁREAS DE REFERÊNCIA 
 
No período de julho a novembro de 2012 foram selecionadas 
dez áreas na bacia3 Rio Coruja/Bonito, com histórico de aplicação de 
dejetos líquidos de suínos e uma área de floresta, sem histórico de uso 
nos últimos 100 anos (Figura 7). A quantidade amostral para as áreas 
sob aplicação de dejetos, foi calculada com nível de confiança de 90% e 
                                                        





um erro da estimativa de ±15% (BARBETTA, 2005). O solo de todas as 





Figura 7. Áreas de referência sob aplicação de dejetos líquidos de suíno e de floresta 
















As áreas possuíam diferenças no uso do solo e no tempo de 
aplicação de dejetos líquidos de suínos; área floresta sem uso antrópico; 
sucessão aveia-milho com aplicação de dejetos líquidos de suínos a 3 
anos (3yr); pastagem com aplicação de dejetos líquidos de suínos a 5 
anos (5yr); sucessão aveia-milho com a aplicação de dejetos líquidos de 
suínos a 7 anos (7yr); sucessão aveia-milho com a aplicação de dejetos 
líquidos de suínos a 12 anos (12yr); sucessão aveia-milho com a 
aplicação de dejetos líquidos de suínos a 14 anos (14yr); pastagem com 
a aplicação de dejetos líquidos de suínos a 16 anos (16yr); sucessão 
aveia-milho com a aplicação de dejetos líquidos de suínos a 18 anos 
(18yr); sucessão aveia-milho com a aplicação de dejetos líquidos de 
suínos a 25 anos (25yr); sucessão aveia-milho com a aplicação de 
dejetos líquidos de suínos a 28 anos (28yr); sucessão aveia-milho com a 
aplicação de dejetos líquidos de suínos a 30 anos (30yr) (Tabela 1). As 
características dos pontos de coleta de solo e a sua localização estão 

























Tabela 1. Coordenadas, tipo de cobertura do solo e tempo de aplicação de dejetos 











m3 ha-1 ano-1 
Floresta 687887.31; 6876334.73 Floresta Sem aplicação 0,00 
3yr 687461.68; 6876580.06 Aveia-milho
(2) 3 anos 30,00 
5yr 688160.05; 6876250.97  
Pastagem 
naturalizada 5 anos 28,00 
7yr 688275.42; 6877956.41  Aveia-milho 7 anos 25,00 
12yr 684926.63; 6874268.44  Aveia-milho 12 anos 110,00 
14yr 687873.94; 6879648.78  Aveia-milho 14 anos 210,00 
16yr 688324.31; 6879787.60  
Pastagem 
naturalizada 16 anos 60,00 
18yr 688351.83; 6879423.54  Aveia-milho 18 anos 90,00 
25yr 685846.49; 6875501.96 Aveia-milho 25 anos 130,00 
28yr 687527.89; 6878703.47 Aveia-milho 28 anos 70,00 
30yr 686525.44; 6877776.78 Aveia-milho 30 anos 375,00 
(1) Considerando o período de outubro de 2012 até março de 2014. (2) Plantio em 
sucessão, aveia preta durante o inverno e milho durante o verão. (3) Considerando o 
período de um ano. 
 
3.2.1 Índice de Vulnerabilidade 
 
A composição do índice de vulnerabilidade utilizado neste 
trabalho é uma variação do proposto por Lemunyon e Gilbert (1993), 
que consideram três critérios fundamentais para determinação da 
vulnerabilidade de áreas, i) perda de solo estimada; ii) distância entre a 
fonte de P, Cu e Zn e o corpo d’água; e iii) os teores de P, Cu e Zn no 
solo, o qual sofreu modificações no presente trabalho.  
A obtenção do índice de vulnerabilidade foi realizado por uma 




pesos e o número de critérios avaliados, indicados na tabela 2, e 
definido na Equação 1: 
 
ܸ = (∑ ݓ݅	ݔ݅௡௜ୀଵ )                                                Equação 1 
 
 
onde: V = vulnerabilidade final; wi = peso do critério i; xi = escore do 
critério i; n = número de critérios. Em cada área avaliada foi realizada 
esta série de passos separadamente para cada elemento (P, Cu e Zn). 
Para obtenção do índice de vulnerabilidade final, o resultado foi um 
valor único, onde a vulnerabilidade foi considerada Muito Baixa de 0,86 
a 1,0; Baixa de 0,71-0,85; Média de 0,51 a 0,70; Alta de 0,26 a 0,50; 
Muito alta de <0,0 a 0,25. A faixa de variação, escala e escore foram 
definidos conforme a literatura, sendo detalhado no decorrer deste item. 
Os pesos de cada critério foi baseado nos trabalhos de Lemunyon e 















Tabela 2. Critérios, escala, escore e pesos adotados na classificação da 
vulnerabilidade à poluição por fósforo (P), cobre (Cu) e zinco (Zn) em áreas sob 
aplicações de dejetos líquidos de suínos. 
Critério Variação Escala Escore Peso 
Perda de solo em Mg 
ha-1 
<0,1  Muito baixa 0,90 
0,45 
0,1-12  Baixa 0,85 
12,1 - 25  Média 0,60 
25,1 - 37  Alta 0,25 
>37,1 Muito alta 0,10 
     
Distância de drenagem 
em metros 
> 150  Muito baixa 0,85 
0,05 
149-100  Baixa 0,80 
99-80  Média 0,65 
79-50  Alta 0,35 
< 50  Muito alta 0,30 
     
Elemento químico 
adimensional no solo 
(P, Cu ou Zn) (1) 
- Muito baixa 0,95 
0,30 
- Baixa 0,85 
- Média 0,55 
- Alta 0,25 
- Muito alta 0,10 
     
Taxa de Aplicação de P, 
Cu e Zn em m3 ha-1 ano-
1(2) 
- Nula 0,99 
0,20 - Baixa 0,75 - Média 0,5 
- Alta  0,1 
(1) Faixa de variação para P, Cu e Zn adimensional conforme a Tabela 6. (2) Faixa de 
variação para o critério Taxa de aplicação conforme Tabela 3. 
 
Critério perdas de Solo 
As perdas de solo estimadas foram calculadas pela equação 
universal de perda de solo – USLE (WISCHMEIER; SMITH, 1978), 
Equação 2: 
 
A = R.K. LS. C. P                                               Equação 2 
 
onde: o fator erosividade da chuva (R) da bacia foi determinado de 
acordo com Lombardi Neto e Moldenhauer (1992), utilizando dados 












onde EI30 é a média mensal do índice de erosividade das chuvas 
(MJ.mm/ha.h), r é a  precipitação média mensal (mm) e P é a 
precipitação média anual (mm). O índice de erosividade anual das 









O fator R apresentou média de 6.306 MJ mm ha-1 ano-1, sendo 
os meses com chuvas mais erosivas janeiro e fevereiro.  
A erodibilidade do solo (fator K) nas áreas avaliadas, foi 
calculado pelo método proposto por Wischmeier et al. (1971) com 
ajustes desenvolvidos pela ARS-USDA (1994), Equação 5. 
 
K = (2,1. 10ିସ.Mଵ,ଵସ. (12 − ka) + 3,25(kb − 2) + 2,5(kc − 3)). 1,317. 10ିଷ   Equação 5 
 
O fator K apresentou média de 0,0075 Mg h MJ-1 mm-1, sendo 
este valor utilizado em todas as áreas.  
Os fatores comprimento de rampa (L) e declividade (S) foram 
determinados em ambiente SIG. O modelo numérico de elevação foi 
obtido através da imagem Aster Gdem version 2, com resolução espacial 
de 30 x 30 m. Os fatores foram então transformados em um fator LS 
adimensional conforme Rocha et al. (1995) e Bertoni e Lombardi Neto 
(1999), Equação 6.  
 
LS = 984. 10ିଷ. L଴,଺ଷ. Sଵ,ଵ଼                                  Equação 6 
 
 
O fator C foi determinado conforme a cobertura de solo 
existente nas áreas avaliadas, no período de outubro de 2012 até março 
de 2014, o qual foi caracterizado in situ (Tabela 1), sendo atribuídos os 
valores 0,001 para floresta; 0,005 para pastagem e 0,1104 para sucessão 
aveia preta-milho (BERTONI; LOMBARDI NETO 1999; BERTOL et 




P, referente às práticas conservacionistas, foi atribuído o valor 1 para 
todas as áreas, devido a indisponibilidade de informações sobre a 
adoção de práticas conservacionistas.  
Critério distância dos cursos d’água 
A distância das áreas até os cursos d’água foi determinada em 
ambiente SIG por determinação da distância do centro de cada pixel à 
drenagem mais próxima e classificada de acordo com os valores 
sugeridos por Weld et al. (2002) (tabela 2). Para isso, foi utilizado a 
carta do IBGE “Tubarão” e “Grão Pará” com escala 1:50000.  
Critério taxa de aplicação de P, Cu e Zn no solo 
Este critério foi estabelecido com base no volume médio de 
dejetos líquidos de suínos aplicados em cada área anualmente e da 
quantidade de P, Cu e Zn nos dejetos determinada em laboratório, os 
quais apresentaram em média 0,90 kg P m-3, 0,03 kg Cu m-3 e 0,05 kg 
Zn m-3. Para a classificação deste critério foi considerada a média de P, 
Cu e Zn absorvida pelas culturas do milho, da aveia-preta e de pastagens 
durante um ano, considerando os níveis críticos que podem ocasionar 
altas perdas do elemento (LEMUNYON; GILBERT 1993; MARTINS 
et al.; 2003, CQFS-RS/SC, 2004; GIROTTO et al.; 2010a) (Tabela 3).  
 
 
Tabela 3. Critério, variação e escala da taxa de aplicação de P, Cu e Zn contido nos 
dejetos líquidos de suínos. 
Critério Variação Escala 
Taxa de Aplicação de P em m3 ha-1 ano-1 
Não aplica Nula 
1 até 32 Baixa 
33 até 65 Média 
>65 Alta 
   
Taxa de Aplicação de Cu em m3 ha-1 ano-1 
Não aplica Nula 
1 até 10 Baixa 
10 até 20 Média 
>20 Alta 
   
Taxa de Aplicação de Zn em m3 ha-1 ano-1 
Não aplica Nula 
1 até 15 Baixa 







Critério P, Cu e Zn adimensional (Teores e frações no solo) 
Em cada área foram abertas aleatoriamente, seis trincheiras, 
com dimensões de 0,60 m de largura e 0,60 m de comprimento. Foram 
coletadas amostras de solo nas camadas de 0,0-0,05, 0,05-0,10; 0,10-
0,20; 0,20-0,30 e 0,30-0,40 m. As amostras foram secas em estufa de ar 
forçado a ± 45°C até peso constante e submetidas ao fracionamento 
químico de P, Cu e Zn. 
O fracionamento químico do P foi realizado conforme Hedley 
et al. (1982), com as modificações propostas por Condron e Goh (1989). 
Assim, amostras de 0,5 g de solo seco foram submetidas à extração 
sequencial na seguinte ordem: resina trocadora de ânions em lâminas 
(fração P-RTA); NaHCO3 0,5 mol L-1 (frações Pibic e Pobic); NaOH 0,1 
mol L-1 (frações Pihid e Pohid); HCl 1,0 mol L-1 (fração PiHCl) e NaOH 
0,5 mol L-1 (frações Pihid05 e Pohid05). Após as extrações, o solo 
remanescente foi seco em estufa com ar forçado a 45°C e submetido à 
digestão com H2SO4 + H2O2 + MgCl2 (fração Presidual). O P inorgânico 
(Pi) dos extratos alcalinos (NaHCO3 e NaOH) foi determinado pelo 
método proposto por Dick e Tabatabai (1977). Nesses extratos alcalinos, 
o P total foi determinado por digestão com persulfato de amônio + ácido 
sulfúrico, em autoclave. O P orgânico (Po) foi obtido pela diferença 
entre P total e o Pi. O P dos extratos ácidos foi determinado segundo 
Murphy e Riley (1962). 
O fracionamento químico de Cu e Zn foi realizado conforme 
metodologia proposta por Tessier et al. (1979). Para isso, amostras, em 
triplicata de 1,00 g de solo foram transferidas para tubos de 
polipropileno de 50 mL, sendo realizadas extrações sequenciais, 
brevemente descritas a seguir: fração solúvel, extraída com água 
deionizada (8 mL) (Cusol e Znsol); fração trocável, extraída com MgCl2 
1,0 mol L-1 a pH 7,0 (8 mL) (Cutroc e Zntroc); ligados à fração mineral, 
extraída com cloridrato de hidroxilamina (NH2OH.HCl) 0,04 mol L-1 em 
ácido acético 25% (v/v) a pH 2,0 (20 mL) (CuMin e ZnMin); e ligados à 
fração orgânica, extraídos com HNO3 0,02 mol L-1 (3 mL) + H2O2 a 30 
% (8 mL) + NH4OAc em HNO3 20 % (v/v) (5 mL) (CuMO e ZnMO). O 
sobrenadante foi separado por centrifugação a 3200 G por 30 min, e 
uma alíquota foi reservada para a determinação do conteúdo de Cu e Zn. 
Entre cada extração, as amostras foram agitadas com água deionizada 
durante 5 min. e centrifugadas, sendo descartado o sobrenadante. No 
final da extração sequencial, o resíduo remanescente foi seco em estufa 




foi submetido à digestão com HF concentrado + HClO4, para 
determinação da fração residual de Cu e Zn (CuR e ZnR). Para 
determinação dos conteúdos pseudototais, foi adicionado H2O2 30% + 
HF + HClO4 concentrados em amostras de 0,5 g de solo seco não 
submetido ao processo de extração sequencial de Cu e Zn, para a 
realização da digestão das amostras (CuT e ZnT). Na condução dos 
trabalhos, toda a vidraria utilizada foi submetida à limpeza com HNO3 
10%, sendo mantida nesse ácido por um período de no mínimo 24 h; 
após esse período foram realizadas três lavagem sucessivas com água 
deionizada. 
Por ainda não existir o estabelecimento dos teores naturais e 
máximos das frações de P, Cu e Zn no solo, nesta etapa foi utilizado o 
método TOPSIS (Technique for Order Preference by Similarity to Ideal 
Solution) para estabelecer os valores de referência Muito Baixo, Baixo, 
Médio, Alto e Muito Alto das frações de P, Cu e Zn no solo. Para isso, 
as frações dos três elementos determinadas em laboratório, foram 
transformadas em um único teor médio da camada de 0-0,40 m. Como 
parâmetro para o teor Muito Baixo das frações de P, Cu e Zn no solo, foi 
utilizado a área de floresta, a qual representa o teor natural da região 
estudada. Já para as classes de P Alto e Muito Alto, utilizou-se como 
referência os teores encontrados por Guardini et al. (2012a), que 
determinaram as frações de P pelo método de Hedley et al. (1982). Para 
as classes alta e muito alta de Cu e Zn, foi utilizado como parâmetro o 
trabalho realizado por Tiecher et al. (2013), que determinaram as frações 
de Cu e Zn pelo método de Tessier et al., (1979). Os dois trabalhos 
foram realizados em um experimento sob Argissolo Vermelho Amarelo 
na bacia do Rio Cachoeirinha, município de Braço do Norte com 
aplicações cerca de três e seis vezes maiores que o recomendado, sob a 
forma de dejetos líquidos de suínos durante oito anos.  





୶౟ౠ                                                                    Equação 7 
 
onde xij = avaliação do fator i antes da normalização; xj-  = valor de 
referência do fator i, neste caso, o menor valor; rij = valor normalizado 




menor valor, visto que com o aumento dos teores de P, Cu e Zn no solo 
aumenta os risco de poluição.  
Os dados normalizados das frações de P foram agrupados e 
multiplicados por pesos subjetivos (HEDLEY et al., 1982; CASALI et 
al., 2008; GATIBONI et al., 2008; 2013; GAMA-RODRIGUES et al., 
2014) para cada fator (Tabela 4), onde os teores de P extraído com RTA 
e o NaHCO3 representam o P dissolvido da fase sólida em equilíbrio 
com o P da solução do solo. A fração Pi NaOH 0,1 mol L-1 representa o 
P inorgânico moderadamente lábil, quimiossorvido por ligações 
monodentadas e bidentadas aos óxidos e à caulinita (Hedley et al., 
1982), ao passo que a fração orgânica obtida por este extrator representa 
o P orgânico moderadamente lábil ligado aos ácidos húmicos. As 
frações Pi e Po obtidas pelo extrator NaOH 0,5 mol L-1 representam o P 
inorgânico e orgânico fisicamente protegidos no interior de 
microagregados. A fração HCl 1 mol L-1 representa as formas 
inorgânicas de P associadas ao Ca. A fração residual representa o P nas 
substâncias húmicas, bem como formas inorgânicas de P insolúveis. 
 
Tabela 4. Fatores, características indicadoras e pesos adotados na classificação 
quanto a labilidade e influência das frações de P para o fator P adimensional no solo. 
Critério Fatores Características indicadoras Peso 
Teor de P 
no solo 
 P-RTA + NaHCO3 P inorgânico lábil 0,5 
 P-NaOH 0,1 e NaOH 0,5 P inorgânico moderadamente lábil 0,3 
 P-NaHCO3 Teor de P orgânico lábil 0,07 
 P-HCl + H2SO4 P residual 0,1 
 P-NaOH 0,1 e NaOH 0,5 Teor de P orgânico moderadamente lábil 0,03 
 
 
Assim como os teores de P, os teores de Cu e Zn, após a 
normalização, foram agrupados e multiplicados por pesos subjetivos 
(TESSIER et al., 1979; TIECHER et al., 2013) para cada fator (tabela 
5). As frações de Cu e Zn extraídos com água e MgCl2 representam as 
frações solúveis em água e trocáveis, que estão em equilíbrio com a 
solução, sendo aquelas de maior disponibilidade e mobilidade. Já as 
frações ligadas e/ou complexadas aos argilominerais e óxidos, extraídos 
por NH2OH·HCl e as ligadas ou complexadas a carbonatos e matéria 
orgânica do solo, extraídas por H2O2 + NH4OAc, representam aquelas 




Cu e o Zn não disponível, ligado aos sítios mais ávidos ou que fazem 
parte da estrutura dos minerais do solo (TESSIER et al., 1979). 
 
Tabela 5. Fatores, características indicadoras e pesos adotados na classificação 
quanto a labilidade e influência das frações de Cu e Zn para o Fator Cu e Zn 
adimensional. 
Critério Fatores Características indicadoras Peso 
Teor de 
Cu e Zn 
no solo 
 H2O + MgCl2 Cu e Zn prontamente disponível 0,5 
NH2OH·HCl e H2O2 + 
NH4OAc 
Cu e Zn moderadamente lábil 0,35 
HF + HClO4 Cu e Zn residual 0,15 
 
 
O agrupamento e os pesos foram definidos de acordo com o 
grau de labilidade no solo e influência nos reservatórios que servem 
como fonte de P, Cu e Zn prontamente disponível, os quais foram 
baseados na literatura (HEDLEY et al., 1982; TESSIER et al., 1979; 
CASALI et al., 2008; GATIBONI et al., 2008; TIECHER et al., 2013; 
GAMA-RODRIGUES et al., 2014). A multiplicação pelos pesos, da 
matriz agrupada, foi realizada de acordo com a equação 8: 
 
 
ܸ݆݅	 = 	ݓ݅. ݎ݆݅	                                                           Equação 8 
 
 
onde: wi é peso definido para cada fator (tabelas 4 e 5), rij é o fator 
normalizado. 
Em seguida os valores de cada característica indicadora da 
matriz foram selecionados para identificação da solução ideal positiva-
PIS e da solução ideal negativa-NIS. A metodologia empregada 
considera que a localização selecionada é aquela que apresenta o menor 
afastamento da solução ideal (A+) e, ao mesmo tempo, a maior distância 
da solução indesejável (A–). As distâncias (Δ-i e Δ +i) das diversas 
alternativas (aij) com relação às soluções ideal e indesejável são 
calculadas, respectivamente, pelas equações 9 e 10:  
 
∆௜	ା= ∑(ܽ௜௝ − ௝ܽା)                                                 Equação 9 






onde a+j a são os componentes da solução ideal A+ e a-j a são os 
componentes da solução indesejável A–. Por seguinte foi calculada a 
posição relativa à solução ideal (߮i) das alternativas utilizando a 
equação 11: 
 
߮௜	 = 	 ∆೔
ష
∆೔షା	∆೔శ
							                                                         Equação 11 
 
 
Todas as alternativas foram então comparadas com a solução 
ideal positiva e com a solução ideal negativa. Se uma das alternativas 
apresenta “Ai = 1”, portanto, essa alternativa era a solução ideal, em 
contrapartida, se “Ai = 0”, essa alternativa era a solução ideal negativa. 
Ao final do método as variáveis foram submetidas a um processo de 
relativização, definindo-se uma faixa de estratificação com tendência a 
uma forma logarítmica, conforme a tabela 6.  
O procedimento foi rodado separadamente para cada elemento, 
obtendo-se ao final três índices de vulnerabilidade, um para o P, um 
para o Cu e outro para o Zn. 
 
Tabela 6. Faixa de variação e escala para os elementos P, Cu e Zn adimensional no 
solo. 
Critério Variação Escala 
Fósforo adimensional no solo 
0,90 - 1 Muito Baixo 
0,75 – 0,89 Baixo 
0,5 – 0,74 Médio 
0,49 – 0,20 Alto 
0,19 – 0,00 Muito alto 
   
Cobre ou Zinco adimensional no 
solo 
0,85 - 1 Muito baixo 
0,70 – 0,84 Baixo 
0,40 – 0,69 Médio 
0,39 – 0,10 Alto 









Comparação do método 
Para fins de comparação da vulnerabilidade a poluição por P, 
foi utilizado o P-index proposto por Flynn et al. (2000), que considera as 
frações disponíveis de P no solo. Para isso, o critério fósforo 
adimensional (tabela 6) foi substituído pelos teores de P extraídos por 
Mehlich-1, e a variação e escala classificada em <8 mg kg-1 (Muito 
Baixo), 8,1-15 mg kg-1 (Baixo), 15,1-23 mg kg-1 (Médio), 23,1-30 mg 
kg-1 (Alto) e >30 mg kg-1 (Muito Alto). Os Escores e o Pesos foram 
mantidos como descrito anteriormente.  
Por não existir na literatura avaliações a poluição de Cu e Zn ou 
outro elemento-traço da forma como foi proposta neste trabalho, estes 
elementos não foram comparados com outros trabalhos. 
 
3.2.2 Análise estatística das frações de P, Cu e Zn 
Os resultados do fracionamento químico de P, Cu e Zn foram 
testados quanto à normalidade pelo método de Kolmogorov-Smirnov. 
Após, os resultados das frações de P, Cu e Zn das camadas de uma 
mesma área, foram submetidos à análise de variância, e quando os 
efeitos foram significativos, as médias foram comparadas pelo teste de 
Tukey (= 5%).  
Além disso, a diferença das frações de P, Cu e Zn entre áreas, 
foi avaliada através dos contrastes ortogonais dentro de cada camada de 
solo amostrada, agrupando as áreas conforme o tempo e a quantidade de 
dejetos suínos aplicados. A análise de variância foi realizada e a 
diferença dos contrastes propostos foi testada a 5%, 1% e 0,1% de 
probabilidade pelo teste F. 
As frações de P (P-RTA, P-NaHCO3 Inorg., P-NaHCO3 Org., 
NaOH 0,1 inorg., NaOH 0,1 org., NaOH 0,5 inorg., NaOH 0,5 org. e 
HCL), Cu (Cusol, Cutroc, CuMin, CuMO e CuT) e Zn (Znsol, Zntroc, ZnMin, 
ZnMO e ZnT) foram submetidas a análise de componentes principais 
(ACP) e a análise de agrupamentos hierárquico (Complete Linkage).  
 
3.2.3 Caracterização do solo das áreas de referência 
Para as análises de atributos físicos e químicos do solo foram 
coletadas amostras nas camadas de 0,0-0,10; 0,10-0,20 e 0,20-0,40 m. 
Parte do solo foi submetido à análise da distribuição granulométrica dos 
constituintes do solo pelo método da pipeta (EMBRAPA, 1997). A 
determinação do carbono orgânico total (COT) foi realizado pelo 




do solo foi realizada usando a suspensão solo:água na proporção 1:1 v/v, 
determinada após 30 minutos de equilíbrio. O conteúdo de K trocável e 
P disponível foi extraído com a solução de Mehlich-1 (HCl 0,05 mol L-1 
+ H2SO4 0,0125 mol L-1) e determinado em fotômetro de chama 
(TEDESCO et al., 1995). Os conteúdos trocáveis de Ca, Mg e Al foram 
extraídos com a solução de KCl 1 mol L-1, sendo o Ca e Mg 
determinados por Espectrometria de Absorção Atômica (EAA); e o Al 
por titulometria com NaOH 0,0125 mol L-1 (TEDESCO et al., 1995). A 
capacidade de troca de cátions efetiva foi calculada pela soma dos 
cátions trocáveis de Al + Ca + Mg + K. A capacidade de troca de 
cátions a pH 7,0 foi calculada pela soma das bases trocáveis (Ca + Mg + 
K) mais H+Al estimado (CSFC-RS/SC, 2004). 
A densidade do solo foi determinada com amostras 
indeformadas coletadas com anel volumétrico de Kopeck (Embrapa, 
1997), nas camadas de 0,0-0,10; 0,10-0,20; 0,20-0,30 e 0,30-0,40 m 
(KIEHL, 1979).  
 Em amostras de solo da camada de 0,0-0,20 m, foi realizada 
análises mineralógicas por difratometria de raios X. Apenas a fração 
argila, tratada com Mg, foi analisada em lâminas de argila orientada por 
difratometria de raios X, utilizando-se um difratômetro PHILIPS, 
dotado de goniômetro vertical, com variação angular de 3 a 40 ° 2 θ. A 
identificação dos componentes mineralógicos presentes nessa fração foi 
feita segundo procedimentos sugeridos por Whitthig e Allardice (1986). 
A descrição morfológica do solo da bacia hidrográfica foi 
realizada em seis perfis de cortes de estradas distribuídos ao longo da 
localidade, observando-se a cor, textura, estrutura, serosidade, 
consistência e transição entre horizontes (SANTOS et al., 2005; IBGE 
2007). A classificação dos solos foi baseada naquela descrita em 
Embrapa (2013).  
 
 
3.3 EXTRAPOLAÇÃO DO ÍNDICE DE 
VULNERABILIDADE 
A extrapolação do índice de vulnerabilidade foi realizada em 
parte da bacia Rio Coruja/Bonito (figura 8), que compreende 
aproximadamente 70% do meio rural da bacia. Isto se deve ao 
conhecimento sobre a área e da confiabilidade das informações sobre o 
uso e o manejo do solo dos locais. Portanto, a área de estudo referente a 




Figura 8. Bacia hidrográfica Rio Coruja/Bonito (contorno vermelho + contorno 
branco) e área de abrangência do estudo (contorno em branco). 
 
Fonte: Imagem Landsat, OLI8, Path 220 de 30/01/214. Fusão da banda 8 com as bandas 
2, 3 e 4. 
 
Para a extrapolação do índice de vulnerabilidade, foi aplicada a 
mesma metodologia realizada nas 11 áreas de referência, descrita 
anteriormente (Tabela 2). Porém, os teores de P, Cu e Zn foram 
definidos ou adotados com base nos resultados encontrados na primeira 
etapa do trabalho, o qual serviu de referência, e reclassificados de Médio 
a Muito Alto para P, e de Médio a Alto para Cu e Zn, de acordo com o 









Tabela 7. Classificação dos teores de P, Cu e Zn adimensional de acordo com o 
tempo de aplicação de dejetos líquidos de suínos no solo do alto da bacia 
hidrográfica Rio Coruja/Bonito. 
Tempo de aplicação de dejeto Classe Escore 
Fósforo 
1 até 10 anos Média 0,55 
11 até 20 anos Alta 0,25 
> 20 anos Muito Alta 0,10 
   
                                                     Cobre e Zinco 
1 até 15 anos Média 0,55 
> 15 anos Alta 0,25 
 
O tempo de aplicação dos dejetos líquidos de suínos no solo foi 
mapeado in situ, através de informações cedidas por agricultores da 
região (Figura 9 A, B, Figura 10). 
A perda de solo estimada foi calculada conforme o método da 
USLE descrito anteriormente (WISCHMEIER; SMITH, 1978). Neste 
sentido, os valores para os fatores erosividade da chuva (R), 
erodibilidade (K), e o procedimento para obter o comprimento de rampa 
e declividade adimensional (LS) estão descritos no item “3.2.1–critério 
perdas de solo”.  O fator cobertura e manejo do solo (C) foi classificado 
a partir de imagens do Google Earth dos últimos dois anos (Figura 10), 
sendo atribuído os valores 0,001 para floresta; 0,005 para pastagem e 
0,1104 para cultivos anuais (BERTONI; LOMBARDI NETO 1999; 
BERTOL et al., 2002; WEILL; SPAROVEK, 2008; TEN CATEN et al., 
2012). O valor utilizado para o cultivo anual é igual aquele referente a 
sucessão aveia preta-milho devido a esta prática cultural ser amplamente 
utilizada na região. Ao fator P, referente às práticas conservacionistas, 
foi atribuído o valor 1 para todas as áreas, devido a indisponibilidade de 





Figura 9. Imagem utilizada para identificar o manejo das áreas do alto da bacia 
hidrográfica Rio Coruja/Bonito, Braço do Norte, SC (A). Identificação das áreas e 






Figura 10. Distribuição do tempo de aplicação de dejetos suínos no solo e do tipo de 
cobertura do solo do alto da bacia Rio Coruja/Bonito. 
 
 
1-10 anos (pasto) 
 
1-10 anos (aveia preta-milho) 
 
11-15 anos (pasto) 
 
11-15 anos (aveia preta-milho) 
 
16-20 anos (pasto) 
 
16-20 anos (aveia preta-milho) 
 
>20 anos (pasto) 
 
>20 anos (aveia preta-milho) 
 
Não aplica (pasto) 
 






As imagens temáticas que representam os fatores taxa de 
aplicação de dejetos líquidos de suínos no solo, uso do solo, distância 
dos cursos d’água e perdas de solo, foram sobrepostos com auxílio do 
software IDRISI, através do módulo image calculator. Nesta etapa, por 
não existir informações sobre as quantidades de dejetos suínos aplicadas 
no solo os pesos dos critérios Perda de Solo, Distância de Drenagem e 
Tempo de Aplicação de Dejetos foram redistribuídos, sendo de 0,52; 
0,11 e 0,37 respectivamente. Portanto, cada célula que representa 250 
m2, foi multiplicada por seu devido escore e peso. Ao final, a 
sobreposição das imagens através da equação 1, resultou na 
vulnerabilidade a poluição por P, Cu e Zn.  
Através da ferramenta Crosstabulation do IDRISI, foram 
realizadas tabulações cruzadas entre os fatores Perda de solo, taxa de 
aplicação de dejetos suínos no solo, distância dos cursos d’água e perdas 
de solo com a vulnerabilidade a P, Cu e Zn. 
 
3.3.1 Validação do Método de Avaliação da Vulnerabilidade 
à Poluição por P 
Para a validação do método de avaliação de vulnerabilidade à 
poluição por P, foi realizada a coleta de água do escoamento superficial 
em 30 pontos dentro do alto da bacia Rio Coruja/Bonito. As áreas foram 
escolhidas aleatoriamente. O escoamento da água superficial foi 
coletado através de garrafas pet com um filtro para conter as partículas 
de solo. A coleta foi realizada em apenas um evento pluviométrico. Já 
em laboratório, solução escoada foi filtrada em filtro de 45 µm e 
avaliado o P por colorimetria, conforme metodologia descrita em 
Murphy e Riley (1962) (TEDESCO et al., 1995).  
A validação foi testada através da regressão entre os teores de P 
reativo e a vulnerabilidade encontrada na área. 
Devido a inviabilização das amostras por fungos, não foram 
realizadas leituras de Cu e Zn na solução escoada. 
 
4 RESULTADOS E DISCUSSÃO 
4.1 PERDA DE SOLO ESTIMADA NAS ÁREAS DE 
REFERÊNCIA  
A perda de solo estimada foi variável entre as onze áreas 
avaliadas (CV% = 60,7). As menores perdas de solo foram observadas 
nas áreas floresta e pastagem (5yr e 16yr) que tiveram classificação 




foi diretamente influenciado pelo fator cobertura de solo, uma vez que o 
fator LS (adimensional), que considera a declividade e o comprimento 
de rampa das áreas, nessas áreas foram os três maiores entre as onze 
áreas avaliadas. Já as áreas 3yr, 7yr, 12yr, 18yr e 25yr apresentaram 
escala Alta para o critério perdas de solo (Tabela 8, Anexo b). Este fato 
foi diretamente influenciado pela cobertura do solo (aveia preta-milho), 
uma vez que os fatores LS destas áreas se encontram na mediana dos 
valores encontrados neste estudo. O fator C (cobertura de solo) da 
USLE varia de zero a um, aproximando-se de zero, nos sistemas de 
manejo conservacionistas, e de um, nos sistemas não-conservacionistas. 
A cobertura do solo, proporcionada pelos resíduos culturais deixados na 
superfície e/ou do dossel do tipo de cultivo tem efeito na redução da 
erosão hídrica, atuando na dissipação de energia das gotas da chuva, 
diminuindo a desagregação do solo, reduzindo a velocidade do 
escoamento superficial e, consequentemente, a capacidade erosiva da 
enxurrada, que transporta nutrientes solúveis e adsorvidos às partículas 
(LEITE et al., 2009). As áreas 14yr, 28yr e 30yr apresentaram perda de 
solo classificada como Média (Tabela 8, Anexo b). Estas áreas, apesar 
de possuírem como cobertura de solo a sucessão aveia preta-milho, 
apresentaram os três menores valores para o fator LS, o que influenciou 
diretamente na diminuição das perdas de solo da área de estudo. A 
inclinação do terreno e o comprimento da encosta são fatores que 
determinam a velocidade de escoamento superficial, influenciando 


















Tabela 8. Fator LS adimensional, perda de solo estimada e distância do curso de 
drenagem de dez propriedades sob aplicação de dejetos líquidos de suínos e de 
floresta na bacia hidrográfica Rio Coruja/Bonito. 
Área LS Perda de solo estimada Distância de drenagem 
  Mg ha-1 ano-1 m 
Floresta 11,81 0,56 130 
3yr 5,35 28,23 139 
5yr 11,29 2,69 67 
7yr 5,22 27,52 86 
12yr 4,93 26,02 149 
14yr 3,69 19,47 86 
16yr 7,60 1,81 196 
18yr 5,70 30,08 99 
25yr 5,43 28,66 123 
28yr 4,44 23,40 128 
30yr 4,34 22,88 134 
CV(%) 43,47 60,67 29,53 
 
As áreas 3yr; 7yr; 12yr; 14yr; 18yr; 25yr e 28yr apresentaram 
perda média de solo 15 vezes maior do que o uso com floresta e 
pastagem naturalizada (áreas 5yr e 16yr). Ao estudar uma bacia do 
sudeste brasileiro, em ambiente de sistema de informação geográfica 
aplicando a equação universal de perda de solo (USLE), Weill e 
Sparovek (2008) observaram elevadas perdas de solo em áreas 
cultivadas com culturas anuais, sendo as menores perdas verificadas em 
áreas de pastagem, reflorestamento e floresta, o que corrobora com os 
resultados do presente estudo nas áreas com a aplicação de dejetos 
líquidos de suínos. Estudos sobre perdas de solo através da USLE 
demonstram que áreas de floresta e culturas perenes, como as pastagens, 
apresentam menores perdas de solo, quando comparadas com culturas 
anuais como a sucessão aveia preta-milho (BERTOL et al., 2002).  
Considerando a faixa de variação da tolerância média de perdas 
de solo entre 8 e 13,4 Mg ha-1 ano-1 para solos brasileiros com horizonte 
B textural (BERTONI; LOMBARDI NETO, 1999; MANNIGEL et al., 
2002), os valores estimados para as áreas submetidas à aplicação de 
dejetos líquidos de suínos de cinco e dezesseis anos e a área de floresta 
estão abaixo da tolerância média, permitindo inferir que essas áreas com 
usos menos intensivos não se encontram sob processo de degradação do 
solo por erosão considerado crítico. Já as demais áreas com cultivo com 




do limite superior de tolerância de perdas de solo (13,4 Mg ha-1 ano-1), 
com destaque para a área 18yr que apresentou valor 2,3 vezes superior a 
esse limite. 
Embora a região tenha a faixa de declividade 
predominantemente entre ondulado e fortemente ondulado, a baixa 
sustentabilidade do solo chama a atenção pelos riscos de deslizamento e 
de erosão, que podem se tornar frequentes com o uso inadequado das 
terras (COGO et al., 2003; CATEN et al., 2012). É importante salientar 
as mudanças ocorridas no solo, provavelmente devido ao uso que foi 
designado. O Argissolo Vermelho Amarelo local, nas áreas com floresta 
e pastagem naturalizada, em geral, apresentou textura franco arenosa 
no horizonte A, o que proporcionando uma boa drenagem superficial, 
passando para textura média, com teores de argila acima de 450 g kg-1 





























Tabela 9. Atributos químicos e físicos do solo de dez propriedades sob aplicação de 
dejetos líquidos de suínos e de floresta do alto da bacia hidrográfica Rio 
Coruja/Bonito. 
Área Profundidade do solo  Argila Silte Areia pH COT 
P 
disponível Densidade 
 m -------- g kg-1 ----------  g kg-1 mg kg-1 g cm-3 
Floresta 
0,0–0,10 190 180 630 4,0 55,4 7,03 1,00 
0,10 – 0,20 240 190 570 3,8 30,0 4,38 1,33 
0,20 – 0,40 265 190 545 4,1 21,4 1,66 1,40 
         
3yr 
0,0–0,10 230 190 580 6,2 36,3 12,21 1,25 
0,10–0,20 270 160 570 5,6 28,3 1,33 1,30 
0,20–0,40 310 135 555 5,2 25,0 0,82 1,45 
         
5yr 
0,0–0,10 185 160 655 5,2 29,9 6,90 1,20 
0,10–0,20 280 90 630 4,9 24,7 0,96 1,36 
0,20–0,40 380 70 550 5,1 25,3 0,55 1,42 
         
7yr 
0,0–0,10 220 135 645 4,9 52,4 6,70 1,31 
0,10–0,20 230 180 590 3,9 26,5 1,96 1,45 
0,20 – 0,40 240 190 570 4,1 19,9 0,80 1,50 
         
12yr 
0,0–0,10 240 220 540 6,5 51,7 26,63 1,46 
0,10 – 0,20 310 220 470 6,6 25,4 3,30 1,50 
0,20 – 0,40 365 225 410 5,6 20,4 1,60 1,58 
         
14yr 
0,0–0,10 250 130 620 5,9 55,0 262,37 1,24 
0,10–0,20 285 100 615 5,8 25,9 49,50 1,30 
0,20–0,40 355 130 515 5,4 20,3 13,73 1,45 
         
16yr 
0,0–0,10 220 195 585 4,7 53,6 7,90 1,19 
0,10–0,20 230 220 550 4,3 29,3 5,22 1,44 
0,20 – 0,40 235 200 565 4,6 21,9 3,06 1,48 
         
18yr 
0,0–0,10 205 205 590 6,2 47,0 55,10 1,35 
0,10–0,20 255 175 570 4,9 27,0 25,51 1,35 
0,20 – 0,40 250 220 530 4,9 21,8 33,71 1,36 
         
25yr 
0,0–0,10 260 140 600 6,2 53,8 125,83 1,46 
0,10–0,20 260 140 600 6,1 28,2 103,63 1,57 
0,20 – 0,40 415 135 450 5,9 20,4 9,90 1,58 
         
28yr 
0,0–0,10 380 90 530 5,3 54,7 73,93 1,33 
0,10 – 0,20 440 70 490 5,9 28,2 7,31 1,33 
0,20 – 0,40 470 70 460 5,5 22,2 2,43 1,35 
         
30yr 
0,0–0,10 280 110 610 4,8 52,8 25,10 1,42 
0,10 – 0,20 380 110 510 5,3 26,9 4,87 1,52 




No entanto, nas áreas cultivadas com a sucessão aveia preta-
milho, em geral, observou-se um horizonte superficial com textura 
franco-argilosa a média, e com menor espessura em comparação àquele 
das áreas com floresta e pastagem naturalizada. Este padrão indica perda 
do horizonte superficial, acarretando na mudança de horizonte A 
proeminente para A moderado, o que, consequentemente, pode implicar 
na diminuição dos teores de COT do solo e de bases trocáveis 
(BERTOL et al., 2007; CONFORTI et al., 2013). Essas alterações 
refletem diretamente na agregação do solo, tornando os agregados 
menos estáveis em água e favorecendo o escoamento superficial (SÁ et 
al., 2004), principalmente em áreas com declividades acentuadas e com 
aplicação de dejetos líquidos de suínos. 
A distância média entre as áreas avaliadas em relação aos 
cursos d’água mais próximos foi de 121 m (CV% = 29,5), onde a maior 
distância, classificada como Muito Baixa, foi observada para a área 
16yr, submetida a 16 anos de aplicação de dejetos líquidos de suínos 
(Tabela 8, Anexo b). Já a área 5yr, com cinco anos com aplicação de 
dejetos líquidos de suínos foi a única dentro da escala de distância de 
drenagem Alta. Assim, esta área possui maior potencial de impactos 
ambientais por escoamento superficial de contaminantes. As demais 
áreas apresentaram classificação Baixa (floresta; 3yr; 12yr; 25yr; 28yr e 
30yr) e Média (7yr; 14yr e 18yr) para o critério distância de drenagem. 
Estudos evidenciam a importância da distância onde um contaminante 
potencial é aplicado e dos curso d’água, sendo este fator chave no tempo 
de contato do líquido ou no caso dos dejetos líquidos de suínos em 
escoamento com o solo e a eficiência de remoção de poluentes em 
solução ou suspensão (PINHO et al., 2006). Em um estudo em escala 
laboratorial sobre a remoção de P em rampas cultivadas com Cynodon 
dactylon, Loures et al. (2006) observaram que a eficiência de remoção 
do P da solução ecoada foi influenciada pela distância percorrida pelo 
efluente. Ainda verificaram uma maior adsorção do P nas rampas onde a 







4.2 ACÚMULO E FRAÇÕES DE P NAS ÁREAS DE 
REFERÊNCIA  
Os maiores teores de P inorgânico extraída por resina trocadora 
de ânions (RTA), NaHCO3, NaOH 0,1 M, NaOH 0,5 M e HCl foram 
observados na camada superficial do solo (0,0-0,05 m), diminuindo em 
profundidade, em todas as áreas submetidas à aplicação de dejetos 
líquidos de suínos (Figura 11; Figura 12, Figura 13). As frações de P 
orgânico extraídas com NaHCO3, NaOH 0,1 M e NaOH 0,5 M 
apresentaram comportamento semelhante ao das frações inorgânicas, 
demonstrando maiores teores na camada superficial do solo e 
diminuição com a profundidade (Tabela 11). Porém, foi observado uma 
tendência dos teores de todas as frações de P avaliadas, principalmente 
as extraídas por RTA, NaOH 0,1 e NaOH 0,5 inorgânico e orgânico 
aumentarem nos solos com a aplicação de dejetos líquidos de suínos e 
com maior intensidade nos solos com maior tempo de aplicação (áreas 
18yr, 25yr, 28yr e 30yr), especialmente, na camada de 0,0-0,05 e 0,05-

























Figura 11. Teores das frações de fósforo extraídas por RTA (A), 
NaHCO3 inorgânico (B), NaHCO3 orgânico (C), NaOH 0,1 M 
inorgânico (D) pelo método de Hedley em cinco profundidades de dez 
áreas sob aplicação de dejetos líquidos de suínos e de floresta. 
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Figura 12. Teores das frações de fósforo extraídas por NaOH 0,1 M 
orgânico (A) NaOH 0,5 M. inorgânico (B), NaOH 0,5 M. orgânico (C) e 
HCl (D) pelo método de Hedley em cinco profundidades de dez áreas 
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Figura 13 Teores da fração de fósforo residual extraída pelo método de 
Hedley em cinco profundidades de dez áreas sob aplicação de dejetos 




































Tabela 10. Contrastes ortogonais nos diferentes extratores de P no solo 
de dez áreas sob aplicação de dejetos líquidos de suínos e de floresta. 
Contrastes RTA NaHCO3 NaOH 0,1 NaOH 0,5 HCl Res. Pi Pi Po Pi Po Pi Po Pi Pi 
 Camada 0,0-0,05 m
Todos vs Floresta *** ** ns ** *** *** *** *** ns 
(3yr e 5yr) vs (floresta) *** ns ns ** *** ns *** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr) vs (floresta) *** ns ns ** *** *** *** *** *** 
(14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) vs (floresta) *** ** *** ** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr ,12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) ns ns ns ns *** *** ns *** *** 
(3yr, 5yr e 7yr) vs (12yr e 16yr) *** ** * ** *** *** *** *** ns 
(12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) *** ** * ** *** *** *** * ns 
Camada 0,05-0,10 m
Todos vs Floresta *** ** *** ** *** *** *** *** *** 
(3yr e 5yr) vs (floresta) ** ns ** ** ** * *** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr) vs (floresta) *** ns ** ** *** *** *** *** *** 
(14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) vs (floresta) *** ** *** ** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr ,12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) ns ns ns ns *** *** ns *** *** 
(3yr, 5yr e 7yr) vs (12yr e 16yr) *** ** *** ** *** *** *** *** ns 
(12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) *** ** *** ** *** *** *** *** ns 
Camada 0,10-0,20 m
Todos vs Floresta *** ** ** ** *** *** *** *** *** 
(3yr e 5yr) vs (floresta) ns ns * ns ns *** ns * *** 
(3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr) vs (floresta) ns ns * ** ns *** ns * *** 
(14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) vs (floresta) *** ** *** ** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr ,12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) ns ns ns ns *** *** ns ns *** 
(3yr, 5yr e 7yr) vs (12yr e 16yr) *** ** * ** *** ns *** *** *** 
(12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) *** ** ns ** *** ns *** *** *** 
Camada 0,20-0,30 m
Todos vs Floresta *** ** *** ** *** *** ** *** *** 
(3yr e 5yr) vs (floresta) ** ns *** ns ns *** * ** *** 
(3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr) vs (floresta) ** ** *** ** * *** * * *** 
(14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) vs (floresta) *** ** *** ** *** *** * *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr ,12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) ns ** *** ns *** *** ns ns * 
(3yr, 5yr e 7yr) vs (12yr e 16yr) *** ** ns ** *** ns ns *** *** 
(12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) *** ns ns ** *** *** ns *** *** 
Camada 0,30-0,40 m
Todos vs Floresta *** ** *** ** *** *** *** *** *** 
(3yr e 5yr) vs (floresta) ** ns *** * *** *** ** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr) vs (floresta) ** ** ** ** *** *** ** *** *** 
(14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) vs (floresta) *** ** *** ** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr ,12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) ns ** ns ** *** *** ns ns * 
(3yr, 5yr e 7yr) vs (12yr e 16yr) *** ** *** ** *** ns ** *** * 
(12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) *** ** *** ** *** ns *** *** ** 
* Significativo a 5%; ** significativo a 1%, *** significativo a 0,1%. 
 
Em geral, foi observado um aumento na contribuição das 
frações avaliadas, principalmente aquelas de alta e média labilidade de P 
(RTA, NaOH 0,1 M orgânica e inorgânica, NaOH 0,5 inorgânica) em 
relação ao P total nos solos com aplicação de dejetos líquidos de suínos, 




nas frações de P foi mais expressivo nas frações de P inorgânico NaOH 
0,1 M, NaOH 0,5 M e nas orgânicas NaOH 0,1 M, que contribuíram 
com 11%; 12% e 13%, respectivamente (Figura 14).  
Na área de floresta o P residual representou 81% do P total, 
enquanto nas áreas submetidas à aplicação de dejetos líquidos de suínos 
o P residual variou de 34% a 58%.  
 
Figura 14. Porcentagem relativa da média das frações de P no solo extraídas pelo 
fracionamento químico proposto por Hedley et al. (1982), nas camadas de 0,0-0,05; 
0,05-0,10; 0,10-0,20; 0,20-0,30 e 0,30-0,40, em dez áreas com diferentes tempos de 
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A análise dos componentes principais (ACP), demonstrou por 
meio da relação entre a componente principal 1 (fator 1) e da 
componente principal 2 (fator 2), que houve separação entre as áreas 
avaliadas (figura 15). O fator 1, que explica 73,12% dos dados, separou 
as áreas floresta, 3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr das áreas 14yr, 18yr, 25yr, 
28yr e 30yr. As frações de P que mais contribuíram para esta separação 
foram aquelas extraídas por RTA, NaHCO3 orgânico, NaOH 0,1 
orgânico e inorgânico, NaOH 0,5 orgânico e inorgânico e HCl. Além 
disso, observa-se a formação de quatro grupos entre as áreas: (i) floresta; 
3yr, 5yr; 7yr (ii) 14yr e 25yr; (iii) 12yr e 16yr (iv) 18yr; 28yr e 30yr.    
 
Figura 15. Relação entre o componente principal 1 (fator 1) e o componente 
principal 2 (fator 2), da média das frações de P nas camadas de 0,0-0,05; 0,05-0,10; 
0,10-0,20; 0,20-0,30 e 0,30-0,40 m de solo de dez áreas com diferentes tempos de 
aplicação de dejetos líquidos de suínos e de floresta(*). 
 
 
(*) Frações de P no solo segundo metodologia descrita por Hedley et al. (1982) 
extraídos por: RTA (resina trocadora de aníons), NaHCO3 Inorg. (Bicarbonato de 
sódio inorgânico), NaHCO3 Org. (Bicarbonato de sódio orgânico), NaOH 0,1 inorg. 
(Hidróxido de sódio 0,1 mol L-1 inorgânico), NaOH 0,1 org. (hidróxido de sódio 0,1 
mol L-1 orgânico), NaOH 0,5 inorg. (Hidróxido de sódio 0,5 mol L-1 inorgânico), 
NaOH 0,5 org. (hidróxido de sódio 0,5 mol L-1 orgânico) e HCL (ácido clorídrico). 
 
Fator 1: 73,12%








































Os maiores teores das frações de P concentradas na camada 
superficial do solo podem ser atribuídos à adição dos dejetos líquidos de 
suínos na superfície (GUARDINI et al., 2012ab; LOURENZI et al., 
2013) e ao fato dos solos das áreas com culturas agrícolas ou pastagem 
não serem submetidos ao revolvimento frequentemente, pois as 
operações ocorrem em média a cada três ou quatro anos e somente na 
camada de 0-0,15 m. Além disso, as frações de P extraídas com RTA, 
NaOH 0,1 e 0,5, que apresentaram aumento nos seus teores em relação 
ao de floresta, principalmente nas áreas 18yr, 25yr, 28yr e 30yr, são 
frações extremamente lábeis, com alto potencial de transporte via 
escoamento superficial e/ou migração no perfil do solo, aumentando o 
risco de poluição dos corpos d’água (CERETTA et al., 2005). 
A área 18yr, na camada de 0,0-0,10, somente na fração de P 
extraída por RTA apresentou cerca de 67,5 kg P-1 ha-1, enquanto que nas 
áreas 12yr e de floresta foram observados teores de 19,0 e 14,3 kg P-1 
ha-1, respectivamente. Isso pode ter ocorrido porque os solos de todas as 
áreas avaliadas, com exceção da área de floresta, possuíam histórico de 
aplicação de dejetos líquidos de suínos, mas com tempo e quantidades 
aplicadas diferentes (Tabela 1). As áreas 3yr, 5yr, 7yr e 16yr, não estão 
inseridas em propriedades com criação de suínos e foram submetidas à 
aplicação de dejetos líquidos de suínos de propriedades vizinhas. Nestas 
áreas a aplicação média de dejetos líquidos de suínos foi de 40 m3 ha-1 
ano-1, o que representa 82 kg de P2O5, divididos em três a quatro 
aplicações no período de um ano. Nas demais áreas as aplicações foram 
de aproximadamente 90 a 375 m3 de dejetos líquidos de suínos ha-1 ano-
1, perfazendo a aplicação média de 520 kg de P2O5 no período de um 
ano. Esse fato corrobora com os dados de Ceretta et al. (2010), que 
verificaram maiores teores nas camadas superficiais do solo para as 
frações de P inorgânico extraídas por RTA, NaHCO3, NaOH 0,1, NaOH 
0,5 e orgânicas extraídas por NaHCO3, NaOH 0,1, NaOH 0,5 com a 
aplicação superficial total de 584; 1.168 e 2.336 kg ha-1 de P na forma 
de dejetos líquidos de suínos por sete anos, em um solo Argissolo 
Vermelho. Também verificaram que o tempo e a frequência com que os 
dejetos líquidos de suínos foram aplicados no solo contribuíram para o 
aumento das frações de P.  
Os aumentos das frações de P extraídas com NaOH 0,1 e NaOH 
0,5 inorgânico e orgânico indicam que os colóides inorgânicos dos 




argila (Anexo a) estão parcialmente saturados ou saturados com P. Esta 
afirmação é reforçada pelo fato que em outros tipos de solo, 
especialmente aqueles que apresentam altos teores de óxidos de ferro, 
maiores quantidades de P são observadas nessas frações em razão do 
poder sortivo do solo (CROSS; SCHLESINGER 1995; GATIBONI et 
al., 2008). Já os teores de P da fração residual foram pouco alterados, 
confirmando que o P adicionado via dejetos líquidos de suínos se 
acumula preferencialmente em frações de menor recalcitrância, o que 
contribui para o aumento do seu potencial poluente. 
Além disso, a formação dos grupos observados na análise dos 
componentes principais (ACP), alerta para o aumento do potencial 
poluidor destas áreas, principalmente aquelas com mais de 14 anos de 
aplicação de dejetos líquidos de suínos no solo.  
 
4.3 ACÚMULO E FRAÇÕES DE COBRE E ZINCO NAS ÁREAS 
DE REFERÊNCIA 
Os maiores teores de CuSol no solo de floresta, 3yr, 5yr, 7yr, 
12yr e 16yr foram observados na camada superficial, 0,0-0,05 m (Figura 
16 A; Anexo F). Porém, nas áreas 14yr, 25yr, 28yr e, especialmente, nas 
áreas 18yr e 28yr os maiores teores de CuSol foram verificados na 
camada de 0,0-0,10 m (Figura 16 A; Anexo F). O teor de Cutroc no solo 
de floresta, não apresentou diferença entre as camadas 0,0-0,05; 0,05-
0,10; 0,10-0,20 e 0,20-0,30 m (Figura 16 B; Anexo F). O solo de todas 
as áreas com a aplicação de dejetos líquidos de suínos, áreas 3yr, 5yr, 
7yr, 12yr, 14yr, 16yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr, apresentaram os maiores 
teores de Cutroc na camada de 0,0-0,05 m, diminuindo em profundidade 
(Figura 16 B; Anexo F).  
Os maiores teores de CuMin e CuMO no solo com floresta foram 
observados na camada de 0,0-0,05 m (Figura 16 C, D; Anexo F). Mas, 
os teores de ambas as frações (CuMin e CuMO) não diferiam entre si nas 
camadas 0,05-0,10; 0,10-0,20; 0,20-0,30 e 0,30-0,40 (Figura 16 C, D; 
Anexo F). Os teores de Cutroc, CuMin e CuMO nos solos com a aplicação 
de dejetos líquidos de suínos (áreas 3yr, 5yr, 7yr, 12yr, 14yr, 16yr, 18yr, 
25yr, 28yr e 30yr), em geral, apresentaram maiores teores na camada 
superficial, 0-0,05 m, diminuindo em profundidade (Figura 16 C, D, E; 
Anexo F). O solo da área de floresta não apresentou diferença nos teores 
de CuR entre as camadas. Nas áreas com a aplicação de dejetos líquidos 




0,0-0,05 m do solo (Figura 17 A; Anexo F). Os maiores teores de CuT 
foram observados na camada superficial do solo de todas áreas (floresta, 








































Figura 16. Teores das frações de Cu solúvel (A), trocável (B), mineral (C) e orgânica 
(D), obtidos pelo fracionamento químico proposto por Tessier et al. (1979), em 
cinco camadas de solos de dez áreas com diferentes tempos de aplicação de dejetos 
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Figura 17. Teores das frações de Cu residual (A), soma das frações (B), e total (C) 
obtidos pelo fracionamento químico proposto por Tessier et al. (1979), em cinco 
camadas de solos de dez áreas com diferentes tempos de aplicação de dejetos 

























































O solo das áreas 3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr apresentaram 
incrementos de Cusol até a camada de 0,10-0,20 m, em relação à área de 
floresta (Tabela 11). As áreas 14yr, 18yr, 25yr 28yr e 30yr apresentaram 
aumento nos teores de Cusol bastante expressivos (α = 0,1), em todas as 
camadas de solo avaliadas em relação a área de floresta. 
Os teores de Cutroc no solo das áreas 3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr 
apresentaram aumento em relação ao solo de floresta apenas na camada 
de 0,20-0,40 m (Tabela 11). Os teores de CuMin e CuMO foram maiores 
nas cinco camadas de solo de todas as áreas com a aplicação de dejetos 
líquidos de suínos (áreas 3yr, 5yr, 7yr, 12yr, 14yr, 16yr, 18yr, 25yr, 28yr 
e 30yr), comparativamente, a área de floresta (Tabela 11). 
Os teores de Cutroc e CuR nos solos das áreas 14yr, 18yr, 25yr, 
28yr e 30yr, foram maiores em relação aqueles observados na área de 
floresta em todas as camadas (Tabela 11). O CuR nas cinco camadas das 
áreas 3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr não diferiu estatisticamente daqueles 
observados na área de floresta. 
Os teores de CuT no solo das áreas 3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr 
foram maiores em relação a área de floresta até a camada de 0,05-0,10 
m. Mas, nos solos das áreas 14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr o aumento dos 























Tabela 11. Contrastes ortogonais nos diferentes extratores de Cu no solo de dez 
propriedades com diferentes tempos de aplicação de dejetos líquidos de suínos e de 
floresta. 
Contraste Sol.(1) Troc. Min. Org. Res. Tot. 
 Camada 0,0-0,05 m
Todos vs Floresta *** *** *** *** *** *** 
(3yr e 5yr) vs (floresta) ns ns ns ns ns *** 
(3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr) vs (floresta) *** ns *** *** ns *** 
(14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) vs (floresta) *** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr ,12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, *** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr e 7yr) vs (12yr e 16yr) * * ** *** *** ns 
(12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) *** *** *** *** *** *** 
 Camada 0,05-0,10 m 
Todos vs Floresta *** *** *** *** *** *** 
(3yr e 5yr) vs (floresta) *** ns ns ns ns ns 
(3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr) vs (floresta) *** ns *** *** ns ** 
(14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) vs (floresta) *** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr ,12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, *** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr e 7yr) vs (12yr e 16yr) ns *** ns ns ns * 
(12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) *** *** *** *** *** *** 
 Camada 0,10-0,20 m 
Todos vs Floresta *** *** *** *** *** *** 
(3yr e 5yr) vs (floresta) ns ns *** ns ns ns 
(3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr) vs (floresta) ** ns * *** ns ns 
(14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) vs (floresta) *** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr ,12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, *** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr e 7yr) vs (12yr e 16yr) * ns ns ns ns ** 
(12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) *** *** *** *** *** *** 
 Camada 0,20-0,30 m 
Todos vs Floresta *** *** *** *** *** *** 
(3yr e 5yr) vs (floresta) ns ** *** ns ns ns 
(3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr) vs (floresta) ns *** *** *** ns ns 
(14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) vs (floresta) *** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr ,12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, *** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr e 7yr) vs (12yr e 16yr) ns ns ** ns ns ns 
(12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) *** *** *** *** *** *** 
 Camada 0,30-0,40 m 
Todos vs Floresta *** ** *** *** *** *** 
(3yr e 5yr) vs (floresta) ns ** *** * ns ns 
(3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr) vs (floresta) ns *** *** *** ns ns 
(14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) vs (floresta) *** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr ,12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, *** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr e 7yr) vs (12yr e 16yr) ns ns ns ns ns ns 
(12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) *** *** *** *** *** *** 
* Significativo a 5%; ** significativo a 1%, *** significativo a 0,1%. (1)Sol – fração 
solúvel; Troc. – fração trocável; Min – fração mineral; Org. – fração orgânica; Res. 




No solo da área de floresta, 66% do Cu foi observada na fração 
residual (CuR), 7% CuMO, 9% CuMin, 9% Cutroc e 9% Cusol (Figura 18). 
Nos solos das áreas 3yr e 5yr, que recebem a aplicação de dejetos 
líquidos de suínos a três e cinco anos, as porcentagem de Cu foram em 
média 72% CuR, 10% CuMO, 9% CuMin, 3% CuTroc e 4% Cusol, 
assemelhando-se com aqueles verificados no solo da área de floresta. 
Mas, nos solos das áreas 7yr, 12yr, 14yr, 16yr e 18yr, observou-se uma 
diminuição dos teores de Cu residual (53% CuR), em relação aqueles 
observados no solo da área de floresta e das áreas 3yr e 5yr. Porém, no 
solo destas áreas (3yr e 5yr), houve um aumento das percentagens de 
CuMO, CuMin, CuTroc e Cusol em relação aqueles observados no solo de 
floresta (Figura 18). O solo das áreas 25yr, 28yr e 30yr, que entre as 
áreas avaliadas são aqueles que recebem dejetos líquidos de suínos 
durante um período maior, se observou uma média de 37% CuR, 25% 



















Figura 18. Porcentagem relativa da média das frações de Cu no solo extraídas pelo 
fracionamento químico proposto por Tessier et al. (1979), nas camadas de 0,0-0,05; 
0,05-0,10; 0,10-0,20; 0,20-0,30 e 0,30-0,40, em dez áreas com diferentes tempos de 




Através da análise dos componentes principais (ACP) se 
verificou que as áreas floresta, 3yr, 5yr, 7yr, 12yr, 14yr e 16yr, foram 
separadas pela CP1, que explica 92,71% dos resultados e diferiram 
estatisticamente dos demais tratamentos (18yr, 25yr, 28yr e 30yr) 
(Figura 19). As frações Cusol, CuTroc, CuMin, CuMO e CuT foram aquelas 
que contribuíram para esta separação. Já a componente principal 2 da 
ACP, fator 2, que explica somente 5,13% dos dados, não tendo 
influência sobre o resultado. Além disso, observa-se a formação de três 
grupos entre as áreas: (i) floresta; 3yr, 5yr; 7yr, 12yr 14yr e16yr (ii) 18yr 
e 25yr; (iii) 28yr e 30yr.    
Porcentagem relativa da soma das frações
















Figura 19. Relação entre o componente principal 1 (fator 1) e o componente 
principal 2 (fator 2), da média das frações de Cu nas camadas de 0,0-0,05; 0,05-0,10; 
0,10-0,20; 0,20-0,30 e 0,30-0,40 m de solo de dez áreas com diferentes tempos de 
aplicação de dejetos líquidos de suínos e de floresta(*). 
 
(*) Frações de Cu no solo segundo o fracionamento proposto por Tessier et al. 
(1979), Cusol - fração solúvel; Cutroc - fração trocável; CuMin - fração mineral; CuMO - 
fração orgânica; CuT - fração total. 
 
No solo de floresta, com exceção do teor de ZnMin, os maiores 
teores das demais frações (Znsol, ZnTroc, ZnMin, ZnMO e ZnR), foram 
observados na camada superficial (0,0-0,05 m), diminuindo em 
profundidade (Figura 20 A, B, C, D; Figura 21 A; Anexo G). O solo de 
todas as áreas que receberam a aplicação de dejetos líquidos de suínos 
(3yr, 5yr, 7yr, 12yr, 14yr, 16yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) apresentaram 
seus maiores teores de Znsol na camada de 0,0-0,05 m (Figura 20 A; 
Anexo G). Porém, nos solos das áreas 28yr e 30yr se observou os 
maiores teores de Znsol até a camada de 0,05-0,10 m (Figura 20 A; 
Anexo G). Os maiores teores das frações ZnTroc e ZnMin no solo das áreas 
com a aplicação de dejetos líquidos de suínos foram observados na 
camada superficial (0,0-0,05 m), diminuindo em profundidade (Figura 
20 B, C; Anexo G). Em geral, os maiores teores da fração ZnMO foram 
Fator 1: 92,71%































observados na camada superficial no solo de todas as áreas com a 




































Figura 20. Teores das frações de Zn solúvel (A), trocável (B), mineral (C) e orgânica 
(D), obtidos pelo fracionamento químico proposto por Tessier et al. (1979), em 
cinco camadas de solos de dez áreas com diferentes tempos de aplicação de dejetos 
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Figura 21. Teores das frações de Cu residual (A), soma das frações (B), e total (C) 
obtidos pelo fracionamento químico proposto por Tessier et al. (1979), em cinco 
camadas de solos de dez áreas com diferentes tempos de aplicação de dejetos 
líquidos de suínos e de floresta 
 
 
A fração Znsol foi maior no solo das áreas com a aplicação de 
dejetos líquidos de suínos, em relação a área de floresta nas cinco 
camadas avaliadas (Tabela 12). Porém, nas áreas 3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 
16yr, o maior teor de Znsol foi observado até a camada de 0,05-0,10 m (α 
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maiores teores foram observados até a camada de 0,30-0,40 m. As 
frações Zntroc, ZnMin, ZnMO, ZnR e ZnT nas cinco camadas dos solos das 
áreas 14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr, apresentaram maiores teores em 
relação a área de floresta (Tabela 12). Porém, nas áreas 3yr, 5yr, 7yr, 
12yr e 16yr, o teor de Zntroc no solo não apresentou diferença em relação 
ao solo de floresta na camada de 0,00-0,40 m. O ZnMin e ZnMO nos solos 
das áreas 3yr, 5yr, 7yr e 12yr apresentaram aumento em relação ao solo 
de floresta somente na camada de 0,0-0,05 m. Nestas áreas (3yr, 5yr, 7yr 
e 12yr), os teores de ZnR e ZnT no solo, foram maiores que aqueles da 
área de floresta até a camada de 0,10-0,20 e 0,20-0,30 respectivamente, 
sendo mais expressivo na camada de 0,0-0,10 (Tabela 12). 
No solo da área de floresta, 91,4% do Zn foi observada na 
fração residual (ZnR), 0,7% ZnMO, 6% ZnMin, 1,7% Zntroc e 0,1% Znsol 
(Figura 22). No solo das áreas com cultivo anual 3yr e 7yr; e com 
pastagem 5yr e 16yr, que receberam dejetos líquidos de suínos por três, 
cinco, sete e dezesseis anos, respectivamente, as porcentagens de Zn, 
foram, em média, 87% CuR, 1% ZnMO, 9% ZnMin, 2% ZnTroc e 0,2% 
Znsol, assemelhando-se com aqueles observados no solo da área de 
























Tabela 12. Contrastes ortogonais nos diferentes extratores de Zn no solo de dez 
propriedades sob aplicação de dejetos líquidos de suínos e floresta. 
Contraste Sol.(1)  Troc. Min. Org. Res. Tot. 
 Camada 0,0-0,05 m
Todos vs Floresta *** *** *** *** ns *** 
(3yr e 5yr) vs (floresta) * ns ** *** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr) vs (floresta) *** ns *** *** *** *** 
(14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) vs (floresta) *** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr ,12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, *** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr e 7yr) vs (12yr e 16yr) ns * *** ns ns *** 
(12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) *** *** *** *** *** *** 
 Camada 0,05–0,10 m 
Todos vs Floresta *** *** *** *** ns *** 
(3yr e 5yr) vs (floresta) * ns ns ns *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr) vs (floresta) *** ns ns ns *** *** 
(14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) vs (floresta) *** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr ,12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, *** *** *** *** ns *** 
(3yr, 5yr e 7yr) vs (12yr e 16yr) *** ns *** *** ns *** 
(12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) *** *** *** Ns ns *** 
 Camada 0,10–0,20 m 
Todos vs Floresta *** *** *** *** * *** 
(3yr e 5yr) vs (floresta) ns ns ns ns *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr) vs (floresta) * ns ns ns ** ** 
(14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) vs (floresta) *** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr ,12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, *** *** *** *** * *** 
(3yr, 5yr e 7yr) vs (12yr e 16yr) * ns ns *** *** *** 
(12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) *** *** *** ns ns ns 
 Camada 0,20–0,30 m 
Todos vs Floresta *** *** *** * *** *** 
(3yr e 5yr) vs (floresta) ns ns ns ns ns * 
(3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr) vs (floresta) ** ns ns ns ns * 
(14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) vs (floresta) *** *** *** ** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr ,12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, *** *** *** * *** *** 
(3yr, 5yr e 7yr) vs (12yr e 16yr) ns * * *** *** *** 
(12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) *** *** *** Ns *** *** 
 Camada 0,30–0,40 m 
Todos vs Floresta ** *** *** *** *** *** 
(3yr e 5yr) vs (floresta) * ns ns ns ns ns 
(3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr) vs (floresta) ** ns ns ns ns ns 
(14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) vs (floresta) *** *** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr, 7yr ,12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, *** ** *** *** *** *** 
(3yr, 5yr e 7yr) vs (12yr e 16yr) ns ns ** ns *** *** 
(12yr e 16yr) vs (14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) *** ns * * ** *** 
* Significativo a 5%; ** significativo a 1%, *** significativo a 0,1%. (1)Sol – fração 
solúvel; Troc. – fração trocável; Min – fração mineral; Org. – fração orgânica; Res. 





Entretanto, no solo das áreas 12yr, 14yr, 18yr e 25yr com o 
cultivo da sucessão aveia preta-milho e aplicações de dejetos líquidos de 
suínos a doze, quatorze, dezoito e vinte e cinco anos, respectivamente, 
se observou uma diminuição da porcentagem da fração residual de Zn 
(73%). Porém, no solo destas mesmas áreas (12yr, 14yr, 18yr e 25yr), 
houve um aumento das frações ZnMO, ZnMin e ZnTroc, em relação aos 
teores naturais verificados no solo de floresta. O solo das áreas 28yr e 
30yr, que receberam a aplicação de dejetos líquidos de suínos a 28 e 30 
anos, apresentaram modificações nas frações de Zn ainda maiores em 
relação aqueles observados nas demais áreas avaliadas, principalmente, 























Figura 22. Porcentagem relativa da média das frações de Zn no solo extraídas pelo 
fracionamento químico proposto por Tessier et al. (1979), nas camadas de 0,0-0,05; 
0,05-0,10; 0,10-0,20; 0,20-0,30 e 0,30-0,40, em dez áreas com diferentes tempos de 
aplicação de dejetos líquidos de suínos e de floresta. 
 
 
A análise dos componentes principais (ACP) demonstrou 
através do fator 1, que explica 83,64% dos resultados, que houve a 
separação das áreas de floresta, 3yr, 5yr, 7yr, 12yr e 16yr das demais 
(14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr) (Figura 23). Todas as frações utilizadas 
na ACP (Znsol, ZnTroc, ZnMin, ZnMO e ZnT) influenciaram este resultado. 
Já o fator 2, explicou apenas 8,2%, não tendo influência no resultado. 
Além disso, através do agrupamento hierárquico foi observado a 
formação de três grupos entre as áreas: (i) floresta; 3yr, 5yr; 7yr (ii) 12yr 
e 16yr; (iii) 14yr; 18yr; 25yr; 28yr e 30yr.    
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Figura 23 Relação entre o componente principal 1 (fator 1) e o componente principal 
2 (fator 2), da média das frações de Zn nas camadas de 0,0-0,05; 0,05-0,10; 0,10-
0,20; 0,20-0,30 e 0,30-0,40 m de solo de dez áreas com diferentes tempos de 
aplicação de dejetos líquidos de suínos e de floresta(*). 
 
(*) Frações de Zn no solo segundo o fracionamento proposto por Tessier et al. (1979), 
Znsol - fração solúvel; Zntroc - fração trocável; ZnMin - fração mineral; ZnMO - fração 
orgânica; ZnT - fração total. 
 
Os maiores teores da maioria das frações de Cu (CuSol, Cutroc, 
CuMin, CuOM, CuR e CuT) e Zn (ZnSol, Zntroc, ZnMin, ZnOM e ZnT), em 
geral, foram observados na camada mais superficial do solo (Figuras 16, 
17, 20, 21; Anexos F, G), principalmente 0,0-0,05 m, das áreas 3yr, 5yr, 
7yr, 12yr, 14yr, 16yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr, porque os dejetos líquidos 
de suínos foram aplicados na superfície dos solos, sem revolvimento 
anual do solo (aração e/ou gradagem). Estas duas operações, em média, 
aconteceram a cada dois ou três anos e somente até a camada de 0-0,15 
m, principalmente nas áreas sob pastagem naturalizada. Estes resultados, 
concordam com aqueles obtidos por Tiecher et al. (2013), que 
observaram em um solo Argissolo Vermelho Amarelo, com aplicações 
anuais de 90 e 180 m3 de dejetos líquidos de suínos no Sul do Brasil, o 
Fator 1: 83,64%































aumento dos teores de Cu e Zn solúveis, trocáveis e disponíveis, na 
camada superficial do solo (0,0-0,10 m).  
A frações solúvel de Cu e Zn (Cusol e Znsol) que representa, a 
porção dos elementos solúveis em água e prontamente biodisponíveis, 
apresentaram seus maiores teores nos solos das áreas 14yr, 18yr, 25yr, 
28yr e 30yr, até as camadas de 0,30-0,40 m (Tabelas 11, 12), o que pode 
ser atribuído ao maior tempo e frequência de aplicação de dejetos 
líquidos de suínos nestas áreas (Tabela 1). A migração do Cu no perfil 
dos solos das áreas 14yr, 18yr, 25yr, 28yr e 30yr e do Zn no perfil dos 
solos das áreas 28yr e 30yr, pode ter ocorrido pelo fluxo de água no 
solo, pelo fluxo de água turbulento em macroporos e pelas fendas do 
solo ou até mesmo por bioturbação (GIROTTO et al., 2010a). Outro fato 
que pode ter contribuído para a mobilidade do Cu e do Zn até as 
camadas mais profundas é a diminuição dos valores de pH em 
profundidade (Tabela 8), o que dificulta a formação de complexos 
estáveis (inner-sphere) dos elementos-traço com grupos funcionais da 
fração orgânica e mineral do solo (HALE et al., 2012). Neste sentido, é 
importante salientar a possiblidade da poluição de águas subsuperficiais, 
principalmente em solos com textura franco-arenosa a franco-argilosa, 
como os encontrados nas áreas de estudo (Tabela 8). Ao estudar a 
variação temporal de elementos traço na água na Suécia, em solos 
Neossolo e Gleissolo, com criação de vacas de leite em sistema orgânico 
e convencional, com média de aplicações de 60 g ha-1 ano-1 de Cu e 400 
g ha-1 ano-1 de Zn, Bengtsson et al. (2006) encontraram valores de 0,06 a 
0,12 mg Cu-1 L-1 e de 0,17 a 0,60 mg Zn-1 L-1 na água percolada a 80 cm 
de profundidade. Os autores atribuíram a variação principalmente a 
características específicas dos solos como o pH e a textura.  
Nas áreas sob aplicação de dejetos suínos, sobretudo naquelas 
com maior tempo de aplicação (18yr, 25yr, 28yr e 30yr), o incremento 
de Cu e Zn biodisponível (Cusol, Cutroc, Znsol e Zntroc), em especial, nas 
camadas mais superficiais do solo (0,0-0,10 m) podem potencializar a 
toxidez as plantas (PARIZANGANEH et al., 2010; YADAV, 2010), 
como de espécies de plantas de cobertura hibernais ou culturas de 
importância econômica estivais anuais (MICHAUD et al., 2007). Este 
fato pode causar uma diminuição na produção de matéria seca da parte 
aérea de plantas (TANYOLAÇ et al., 2007; ALAOUI-SOSSÉ et al., 
2014) e, consequentemente, a quantidade de resíduos depositados sobre 
a superfície do solo, responsável por dissipar a energia cinética da gota 




solo, mas também contribuir para a manutenção do teor de carbono 
orgânico do solo (BRUNETTO et al., 2011). Além disso, os aumentos 
de teores biodisponíveis de elementos-traço como o Cu e o Zn na 
superfície do solo podem ocasionar o acúmulo dos dois elementos-traço 
na parte área de plantas, acima dos necessários para os seres vivos 
(FENG et al., 2011).  
O incremento de frações de Cu e Zn ligados aos argilominerais 
e óxidos (Cumin e Znmin), nas cinco camadas das áreas com aplicação de 
dejetos líquidos de suínos (3yr, 5yr, 7yr, 12yr, 14yr, 16yr, 18yr, 25yr, 
28yr e 30yr), ocorreu provavelmente por causa da saturação dos grupos 
funcionais da matéria orgânica, como os grupos contendo S, N, grupos 
carboxílicos e fenólicos (CROUÉ et al., 2003). Porém, nas áreas 18yr, 
25yr, 28yr e 30yr, com maior tempo de aplicação de dejetos líquidos de 
suínos, ocorreu maior acúmulo de Cumin em relação ao CuMO (Figura 
18). Na fração mineral o Cu e o Zn se ligam aos grupos funcionais de 
óxidos de Fe e até de Mn (BRADL, 2004), mas também como o solo do 
presente estudo possui baixos teores de óxidos (Anexo a) é possível que 
parte dele seja adsorvido com menor energia de ligação nos grupos 
silanol e aluminol dos filossilicatos (McBRIDE, 1994). No entanto, o Zn 
possui uma alta afinidade com a fração mineral do solo (COVELO et 
al., 2007), o que explica seu maior acúmulo nesta fração (Znmin) quando 
comparado com o Cumin. Esse resultado é coerente com a configuração 
eletrônica deste elemento-traço, que é diferente do Cu e se distribui 
preferencialmente nas frações minerais e trocáveis no solo (GIROTTO 
et al., 2010a). Esses resultados são semelhantes aos obtidos por Tiecher 
et al. (2013), que obtiveram percentual médio de 30% da soma da 
frações de Zn ligado aos argilominerais, na camada de (0,0-0,15 m) em 
um solo Argissolo Vermelho com histórico de 538 m3 de dejetos 
líquidos de suínos distribuídos ao longo de 11 anos. 
Os aumentos de Cu na fração ligada a matéria orgânica (CuMO), 
deve-se especialmente aos maiores conteúdos de COT na camada 
superficial do solo (Figura 18; Tabela 8), onde o Cu tem alta reatividade 
com os grupos funcionais contendo S e N, além dos carboxílicos e 
fenólicos da matéria orgânica do solo, devido a sua configuração 
eletrônica [Ar]3d104s1 (CROUÉ et al., 2003) e, por isso, é complexado, 
diminuindo a disponibilidade e, por consequência, a migração no perfil 
do solo (TORIBIO; ROMANYA, 2006; QUENEA et al., 2009). 




que contribuem para a manutenção dos teores de COT, como o sistema 
de plantio direto (SPD) é desejado.  
A área de floresta assim como aquelas que aplicam dejetos 
líquidos de suínos a menos de 18 anos, apresentaram suas maiores 
percentagens de Cu na forma residual (Figura 18). No entanto, dentre os 
solos analisados, aqueles que receberam a mais tempo dejetos líquidos 
de suínos (25yr, 28yr e 30yr), o Cu residual (CuR) foi similar a fração 
ligada com a matéria orgânica do solo (CuMO). O CuR e ZnR representam 
as frações não disponíveis e estáveis no solo e o seu acúmulo neste 
compartimento representa um baixo risco a poluição de plantas e águas 
subsuperfíciais (ASENSIO et al., 2013; SHAHEEN; RINKLEBE et al., 
2014). A redução nas porcentagens de Cu e Zn adsorvidos na forma 
residual indica que os sítios mais ávidos de adsorção encontram-se 
parcialmente ou totalmente saturados, ocorrendo o acúmulo em frações 
de menor força de ligação. A capacidade de inativar os elementos-traço 
na fração residual pode ser atribuída à maior presença de carbono 
orgânico recalcitrante e ao teor de argila e silte, mas também a materiais 
inorgânicos amorfos e argilominerais, bem como ao tempo de reação 
(TESSIER et al., 1979). Caso ocorra a saturação destes compartimentos 
que tem o papel de adsorver, precipitar e complexar os metais, estes se 
ligam em frações com menor força de ligação, aumentando o risco de 
poluição por escoamento superficial e percolação no perfil do solo 
(ASENSIO et al., 2013).  
Embora os valores totais de Cu e Zn encontrados no solo das 
onze áreas ainda estejam dentro daqueles estipulados pelos órgãos 
ambientais brasileiros para solos agrícolas, que são de 200 mg Cu-1 kg-1 
solo-1 e 450 mg Zn-1 kg-1 solo-1 na camada de 0,0-0,20 m (CETESB, 
2005; CONAMA, 2009), alerta-se para o aumento dos teores solúveis e 
prontamente disponíveis. Essas frações tem alta correlação com a 
quantidade absorvida pelos organismos vivos em especial, as plantas, 
mas também possui alto potencial de transferência dentro do perfil do 
solo (CERETTA et al., 2010).  
No entanto, nas áreas avaliadas é mais preocupante a 
transferência de Cu e Zn por escoamento superficial, tanto na forma 
solúvel como na particulada, isso porque o solo Argissolo observado na 
bacia possui horizonte B textural. Solos deste tipo apresentam grande 
susceptibilidade à erosão que dificulta a infiltração de água na camada 
subsuperficial do solo, o que favorece o arraste de partículas e o 




declividades acentuadas, o que pode elevar a concentração dos dois 
elementos-traço em águas superficiais adjacentes a área de aplicação de 
fontes de resíduos orgânico, tornando-as, ao longo dos anos, inclusive 
impróprias para o consumo (CERETTA et al., 2010). Este fato torna-se 
mais preocupante nas áreas com 28 e 30 anos de aplicação de dejetos 
(28yr e 30yr), que apresentaram na camada de 0,0-0,10 m, em média 1,1 
kg Cusol-1 ha-1 e de 0,47 kg Znsol-1 ha-1, sendo estes valores 4 e 8 vezes 
maiores que aqueles observados na área de floresta. 
 
4.4 VULNERABILIDADE A POLUIÇÃO POR P, CU E ZN NAS 
ÁREAS DE REFERÊNCIA 
A menor vulnerabilidade à poluição por P, Cu e Zn, foi 
encontrada na área de floresta, que ficou classificada na faixa Muito 
Baixa (Tabela 13). As áreas de pastagem submetidas à aplicação de 
dejetos líquidos de suínos a 5 e 16 anos apresentaram vulnerabilidade 
Média à P, Cu e Zn. Já as áreas com 3, 7, 14, 28 e 30 anos de aplicação 
de dejetos de suínos apresentaram uma classificação Alta de 
vulnerabilidade a P e Cu. Porém, a classificação Alta ao elemento Zn, 
foi observado nas áreas 3, 7, 12, 14, 28 e 30 anos de aplicação (Tabela 
13).  
A classe de vulnerabilidade Muito Alta à P e Cu, foi atingida 
por três áreas, submetidas a 12, 18 e 25 anos de aplicação (12yr, 18yr e 
25yr), enquanto que para o elemento Zn esta classificação (Muito Alta) 
foi observada somente nas áreas 18yr e 25 yr (Tabela 13). 
Portanto, a sequência decrescente de vulnerabilidade aos três 
elementos avaliados foi: 
Fósforo 9 > 8 > 5 > 6 > 11 > 10 > 4 > 2 > 7 > 3 > 1;   
Cobre 8 > 9 > 5 > 11 > 6 > 10 > 4 > 2 > 7 > 3 > 1;  
Zinco 8 > 9 > 5 > 6 > 10 > 4 > 2 > 11 > 7 > 3 > 1. 
Apesar da área de floresta se encontrar em um local com um 
alto fator LS (Tabela 9), a sua vulnerabilidade foi classificada como 
Muito Baixa, o que já era esperado devido ao fato das perdas de solo 
serem baixas e não haver aplicações de Cu e Zn via dejetos líquidos de 
suínos. Estes fatores foram essenciais para que a área de floresta 
apresentasse as menores perdas de P inorgânico lábil (P-RTA + HCO3), 
Cu e Zn biodisponível (fração solúvel + fração trocável) entre todas as 




respectivamente, considerando a camada de 0,00-0,10 m de solo 
(Figuras 11, 12, 13, 16, 17, 20, 21). Estes teores foram os menores 
destas frações (P inorgânico lábil e Cu e Zn biodisponível) em 
comparação com todas as demais áreas avaliadas. As áreas 5yr e 16yr 
apresentarem classificação Média de vulnerabilidade a P, Cu e Zn 
(Tabela 13), especialmente por apresentarem baixas perdas de solo 
(Anexo b), influenciadas principalmente pelo tipo de cobertura com 
pastagem naturalizada (tabela 1). Além disso, os valores adimensionais 
de P na área 5yr e de Zn nas áreas 5yr e 16yr, foram classificados como 
Médios (Anexo b), o que também influenciou no resultado da 
vulnerabilidade.  
As áreas 3yr, 7yr, 14yr, 28yr e 30yr foram classificadas com 
Alta vulnerabilidade a P, Cu e Zn (Tabela 13). A classificação de 
vulnerabilidade Alta a Zn também foi observada na área 12yr (Tabela 
13). As áreas submetidas a 3 e 7 anos de aplicação de dejetos suínos 
(áreas 3yr e 7yr), apresentaram classificação Baixa para o fator P 
adimensional, Médio para Zn adimensional e Alto para Cu adimensional 
(Anexo b). Porém, as perdas de solo das áreas 3yr e 7yr foram 
classificadas como Alta (de 25,1 até 37 Mg ha-1), sendo este fato 
fundamental para que essas áreas apresentassem classe Alta de 
vulnerabilidade a P, Cu e Zn. Já as áreas 14yr e 30yr, e, 12yr e 28yr, 
apresentaram perdas de solo classificadas como Média e alta 
respectivamente (Anexo b). Porém, a classificação de P, Cu e Zn 
adimensional no solo destas áreas (14yr e 30yr, 12yr e 28yr) variou de 
Alto a Muito Alto (Anexo b), devido ao tempo de aplicação de dejetos 
líquidos de suínos e, em consequência, da taxa de aplicação que foi 
classificada como Alta nas quatro áreas (Anexo b). Todos estes fatores 
influenciaram fortemente na classificação final de vulnerabilidade das 
áreas.  
A área 12yr apresentou vulnerabilidade Alta a Zn e Muito Alta 
a P e Cu. Apesar desta área ter apresentado perda de solo bastante 
elevada (tabela 9), classificada como Alta (Anexo b), o seu teor de Zn 
adimensional foi classificado na faixa Média (Anexo b), fato que 
contribuiu para o resultado da classificação da vulnerabilidade a Zn. No 
entanto, as elevadas perdas de solo desta área somado à classificação de 
P e Cu adimensional Alta (Anexo b) resultou em vulnerabilidade Muito 
Alta a ambos os metais (Tabela 13, Anexo b). As áreas 18yr e 25yr 
também apresentaram classificação de vulnerabilidade final Muito Alta 




como os critérios perda de solo e taxa de aplicação, foram altos (Anexo 
b), fatores que levaram estas áreas a apresentarem a vulnerabilidade 




























































































































































































































































































































































































































Tomando por base a camada de 0,0-0,10 m de solo das áreas 
18yr e 25yr, estima-se que elas possam perder aproximadamente 5,1 e 
8,0 kg ha-1 ano-1 de P inorgânico lábil (P-Resina + HCO3), 0,05 e 0,04 
kg ha-1 ano-1 de Cu biodisponível (Cusol + Cutroc), 0,18 e 0,03 kg ha-1 
ano-1 de Zn biodisponível (Znsol + Zntroc), respectivamente. Estes valores 
correspondem em média a 253; 163 e 270 vezes aqueles encontrados na 
área de floresta, fato que contribuí fortemente para a vulnerabilidade 
final encontrada nas duas áreas.   
 Considerando que a erosão hídrica em áreas agrícolas 
influencia diretamente a perda de cátions e aníons ligados ao solo, a 
transferência de elementos para o sistema aquático, como o P, o Cu e o 
Zn, pode causar a poluição de mananciais (GILLES et al., 2009; MORI 
et al., 2009), evidenciando o alto risco de perda de P, Cu e Zn das áreas 
sob cultivo da sucessão aveia-milho.  
Além disso, os solos das áreas avaliadas foram classificados 
como Argissolo Vermelho-Amarelo e nas áreas com floresta e pastagem 
naturalizada encontrou-se solo com textura franco arenosa no horizonte 
A, característica que proporciona uma boa drenagem superficial, mas 
em seguida a textura passa a ser média, com teores de argila acima de 
450 g kg-1 nos horizontes subsuperficiais, o que deduz a taxa de 
infiltração (Tabela 8). Por outro lado, nas áreas cultivadas com a 
sucessão aveia-preta e milho, em geral, observou-se um horizonte 
superficial com textura média e com menor espessura em comparação 
àquele das áreas com floresta e pastagem naturalizada. Este padrão 
indica perda do horizonte superficial, acarretando na mudança de 
horizonte A proeminente para A moderado, o que, consequentemente, 
implica na diminuição dos teores de MO do solo e de bases trocáveis 
(BERTOL et al., 2007; CONFORTI et al., 2013). Essas alterações 
refletem diretamente na agregação do solo, tornando os agregados 
menos estáveis em água e favorecendo o escoamento superficial (SÁ et 
al., 2004), principalmente em áreas com declividades acentuadas, 
aumentando os riscos ambientais da aplicação de dejetos líquidos de 
suínos. 
As áreas que foram submetidas a menores doses de dejetos 
apresentaram baixos incrementos de P, Cu e Zn no solo em relação aos 
teores encontrados naturalmente no solo, acarretando em 
vulnerabilidade Média, como exemplo a área 5yr. Porém, alerta-se que 
os aumentos nas doses de dejetos aplicados no solo ou mudanças no tipo 




provavelmente elevarão os riscos de poluição pelos dejetos líquidos de 
suínos. 
 
Comparação entre os métodos P-frações e P-Melich 
A metodologia desenvolvida no presente trabalho, onde 
utilizaram-se as frações de P no solo, em comparação com aquela 
comumente utilizada na literatura, que considera apenas os teores 
disponíveis de P no solo, causou modificação na classificação da 
vulnerabilidade à poluição a P das áreas estudadas (Tabelas 13 e 14).  
Ao se considerar somente os teores de P disponível extraídos por 
Mehlich-1, as áreas com 5 e 16 anos de aplicação de dejetos líquidos de 
suínos são classificadas na faixa Baixa de vulnerabilidade à poluição por 
P, ao passo que a aplicação do modelo baseado nas frações de P no solo 
coloca-as na faixa de vulnerabilidade Média (Tabelas 13 e 14). 
As áreas com 3, 7 e 30 anos de aplicação de dejetos líquidos de 
suínos também apresentaram diminuição da faixa de vulnerabilidade 
quando se levou em conta apenas o P extraído por Mehlich-1, passando 
a ser classificadas como Média vulnerabilidade. Além disso, a área com 
12 anos de aplicação de dejetos líquidos de suínos passou para a faixa de 
vulnerabilidade Alta (Tabelas 13 e 14). 
Ao aplicar o modelo que considera apenas o P disponível no 
solo extraído por Mehlich-1, se observa a ocorrência de uma diminuição 
das faixas de vulnerabilidade em algumas áreas, o que indica que o uso 
do P-index baseado nas frações extraídas por Hedley (HEDLEY et al., 
1982) é mais rigoroso e, por consequência, reduz os riscos de poluição 
ambiental. As diferenças entre metodologias também se devem ao fato 
dos modelos originais (LEMUNYON; GILBERT 1993; FLYNN et al., 
2000; WELD et al., 2002) não considerarem áreas de referência, livres 
ou com o mínimo de interferência antrópica, para estabelecer os teores 
mínimos de P no solo. Além disso, os valores máximos para as frações 
de P utilizados no presente estudo foram pré-estabelecidos de acordo 
com estudos realizados em uma área próxima ao local do trabalho, com 
as mesmas características ambientais, inclusive o tipo de solo e a 
qualidade dos dejetos líquidos de suínos aplicados no solo (GUARDINI 
et al., 2012ab). Por isso, os trabalhos que utilizam metodologias que não 
consideram os níveis de P naturais dos locais em estudo e as frações 
com potencial de se tornarem lábeis, podem muitas vezes subestimar o 





Tabela 14. Vulnerabilidade a poluição por P de dez áreas com diferentes tempos de 
aplicação de dejetos líquidos de suínos e de floresta. 
Área P-index (Mehlich-1) Vulnerabilidade Escala(1) 
Floresta 0,905 Muito Baixa 
3yr 0,587 Média 
5yr 0,835 Baixa 
7yr 0,580 Média 
12yr 0,428 Alta 
14yr 0,353 Alta 
16yr 0,810 Baixa 
18yr 0,195 Muito Alta 
25yr 0,203 Muito Alta 
28yr 0,360 Alta 
30yr 0,585 Média 
(1) Muito Baixa:1-0,86; Baixa:0,85-0,71; Média:0,70-0,51; Alta:0,50-0,26; Muito 
alta:0,20-0,00 
 
4.5 EXTRAPOLAÇÃO DO MÉTODO PARA O ALTO DA BACIA 
HIDROGRÁFICA RIO CORUJA/BONITO 
4.5.1 Características ambientais da área de estudo  
 
A área de estudo (Alto da bacia Rio Coruja/Bonito) compreende 
2.344,08 hectares, aproximadamente 45% da área total da bacia Rio 
Coruja/Bonito (figura 4). No entanto, quando levado em conta somente 
a área rural da bacia, a área corresponde a aproximadamente 75%. A 
área cultivada com pastagem é predominante, representando 35%, 
seguida pela área de mata e com cultivo anual, com 24% e 18%, 
respectivamente. As áreas não avaliadas e aquelas com edificações e 
outros representam 21 e 2%, respectivamente (Figura 10).  
O fator LS, correspondente à declividade e ao comprimento de 
rampa (adimensional), apresenta uma grande amplitude de variação, 
com valores desde praticamente zero até o máximo de 108. Em 74% da 
área de estudo o fator LS é igual ou inferior a 10, podendo este valor ser 





As menores perdas de solo, classificadas como Muito Baixa 
(<0,1 Mg ha-1 solo-1), foram observadas em 96 ha, o que corresponde a 
apenas 4% da área estudada (Figura 24, Anexo H). A distribuição desta 
classe se deu principalmente nas áreas com mata e reflorestamento, 
atingindo 72 ha, o que corresponde a 75% da área total classificada 
como Muito Baixa. Já a classificação de perdas de solo Baixa (0,1-12 
Mg ha-1 solo-1) ocorreu em 1.383 ha, correspondente a 60% da área de 
estudo. A classe Baixa de perdas de solo foi observada em maior 
proporção nas áreas com pastagem (774 ha) e mata/reflorestamento (511 
ha), e em menor quantidade, nas áreas sob culturas anuais (98 ha) 
(Figura 24, Anexo H).  
As classes Média (12-25 Mg ha-1 solo-1), Alta (25-37 Mg ha-1 
solo-1) e Muito Alta (>37 Mg ha-1 solo-1) de perdas de solo foram 
observadas em 5%, 4% e 5%, respectivamente da área. A classe média 
foi observada principalmente na área sob cultivo anual, 113 ha, e apenas 
em um pequeno fragmento das áreas sob pastagem, 0,31 ha. Já as 
classes Alta e Muito Alta foram observadas somente nas áreas sob 
cultivo anual (Figura 24, Anexo H).  
A aplicação de dejetos líquidos de suínos é realizada em 845 ha, 
ou 36% da área, principalmente nas áreas sob pastagem, a qual 
compreende 497 ha (Figura 10). Já as áreas sob cultivo anual que 
recebem dejetos suínos, totalizam 348 ha. As áreas sob pastagem com 
mais de 20 anos de aplicação de dejetos são predominantes, 
compreendendo 215 ha, seguido das áreas com cultivo anual e pastagem 
sob aplicação de dejetos líquidos de 1 a 10 anos, as quais totalizam 163 
ha e 144 ha respectivamente (Figura 10). As áreas sob cultivo anual com 
aplicação de dejetos suínos há mais de 20 anos e sob pastagem entre 10 
e 20 anos de aplicação, representam 142 ha e 137 ha, respectivamente. 
A menor fração, 43 ha, representa as áreas sob cultivos anuais com 






















4.5.2 Vulnerabilidade à Poluição por Fósforo Cu e Zn no Alto da 
Bacia Hidrográfica Rio Coruja/Bonito 
 
Vulnerabilidade a poluição por P 
A vulnerabilidade a poluição por P (VPP) nas classes Muito 
Baixa e Média, foi predominante na área de estudo, ocupando 664 ha e 
565 ha respectivamente (figura 25, Anexo I). Já as classes Baixa, Alta e 
Muito Alta, representaram 344 ha, 201 ha e 70 ha, respectivamente 
(Figura 25, Anexo I). A tabulação cruzada entre a VPP e os critérios 
tempo de aplicação de dejetos líquidos de suínos e uso das terras obteve 
uma boa correlação, apresentando V de Cramer de 0,74 e 0,71, 
respectivamente. Já o cruzamento entre a vulnerabilidade à poluição por 
P e os critérios perda de solo e distância dos cursos d’água apresentaram 
V de Cramer de 0,59 e 0,49, indicando uma baixa correlação com a 


























Figura 25. Vulnerabilidade a poluição por fósforo no alto da bacia hidrográfica Rio 
Coruja/Bonito. 
 
A classe Muito Baixa à poluição por P foi encontrada somente 




predominantemente em áreas de mata (72%), seguida das áreas com 
pastagem (27%). Apenas uma pequena fração da classe Muito Baixa 
(1%) foi observada em áreas com cultivos anuais (Anexo J). Além disso, 
a classe Muito Baixa a VPP foi observada somente em áreas com perdas 
de solo classificas em Muito Baixa e Baixa (Anexo I). Apesar da 
distância entre os cursos d’água e a VPP apresentarem uma distribuição 
bastante homogênea, é possível observar uma maior proporção da VPP 
Muito Baixa, 271 ha, nas áreas com distância acima de 150 metros dos 
cursos d’água (Anexo K). 
A VPP classificada como Baixa foi em sua maioria observada 
nas áreas de pastagem (54%), sendo o restante distribuído nas áreas de 
mata e reflorestamento (32%), e com cultivos anuais (14%) (Anexo D). 
No entanto, quase que a totalidade da classe Baixa a VPP, 94%, foi 
observada em áreas com classificação de perdas de solo Baixa (Anexo 
I). Além disso, 72% da classe Baixa a VPP foi distribuída em áreas sem 
aplicação de dejetos líquidos de suínos (Anexo D). 
A classificação Média a VPP foi distribuída em 77% e 13% sob 
pastagem e cultivos anuais, respectivamente (Anexo J), sendo que 
grande parte desta classe, 44%, encontra-se em áreas que recebem 
aplicações de dejetos líquidos de suínos há mais de 20 anos (Anexo J). 
Além disso, a VPP classificada como Média foi em grande parte, 84%, 
observada em áreas com classificação de perda de solo Baixa (Anexo I). 
Tanto a classificação Alta como a Muito Alta a VPP foram quase que 
em sua totalidade (99%) distribuídas em áreas sob cultivos anuais 
(Anexo J). Porém, uma maior proporção da classe Alta, 35%, foi 
observada em áreas sob aplicação de dejetos líquidos de suínos entre 1 e 
10 anos, enquanto 71% da classe Muito Alta foi distribuída em áreas 
com aplicação de dejetos líquidos de suínos há mais de 20 anos (Anexo 
J). A classe a VPP Alta foi bem distribuída entre as classes de perda de 
solo, ocorrendo em 27%, 26% e 24% das classes Média, Alta e Muito 
alta, respectivamente (Anexo I). No entanto, a maior proporção da 
classe Muito Alta a VPP, 81%, ocorreu dentro da classe de perdas de 
solo Muito Alta, sendo o restante (19%) ocorrendo na classe de perdas 









Vulnerabilidade à poluição por Cu e Zn 
As classes de vulnerabilidade a poluição por Cu e Zn (VPCuZn) 
Muito Baixa e Média foram predominantes na área de estudo, ocupando 
664 ha e 599 ha, respectivamente (figura 26, Anexo L). Já as classes 
Baixa e Alta representaram 392 ha e 190 ha, respectivamente. A classe 
Muito Alta a VPCuZn não foi observada (Figura 26, Anexo L). A 
tabulação cruzada entre a VPCuZn e os critérios uso das terras e tempo 
de aplicação de dejetos suínos obtiveram V de Cramer de 0,68. Já o 
cruzamento entre a VPCuZn e os critérios perda de solo e distância dos 
cursos d’água apresentou V de Cramer de 0,56 e 0,48, respectivamente, 














A classe Muito Baixa a VPCuZn foi encontrada somente em 
áreas sem aplicação de dejetos suínos, principalmente nas áreas de mata 
e reflorestamento, que representaram 71% desta classe (Anexos L, M). 
O restante da classe Muito Baixa a VPCuZn, foi encontrado em áreas de 
pastagem (27%) e cultivo anual (2%) sem a aplicação de dejetos 
líquidos de suínos (Anexo L, M). Além disso, a classe Muito Baixa a 
VPCuZn foi observada somente em áreas com perdas de solo 
classificadas como Muito Baixa e Baixa (Anexo N). A distância entre os 
cursos d’água e a VPCuZn apresentaram distribuição bastante 
homogênea (Anexo O). No entanto, é possível observar uma maior 
proporção da vulnerabilidade Muito Baixa à VPCuZn, 271 ha, nas áreas 
com distância acima de 150 metros dos cursos d’água (Anexo O). 
A VPCuZn classificada como Baixa, foi em sua maioria 
observada nas áreas de pastagem (59%), sendo o restante distribuído nas 
áreas de mata e reflorestamento (28%) e com cultivos anuais (13%) 
(Anexo L). Mas, quase que a totalidade da classe Baixa a VPCuZn 
(94%) foi observada em áreas com classificação de perdas de solo Baixa 
(Anexo N). Além disso, 62% da classe Baixa a VPCuZn foi distribuída 
em áreas sem aplicação de dejetos líquidos de suínos (Anexo M). 
A classificação Média a VPCuZn foi distribuída em 65% sob 
pastagem e 35% sob cultivos anuais respectivamente (Anexo L), sendo 
grande parte desta classe, 60%, observada em áreas que recebem 
aplicações de dejetos líquidos de suínos no solo há mais de 15 anos. 
Além disso, grande parte da VPCuZn classificada como Média, 71%, foi 
observada em áreas com baixas perdas de solo (Anexo N). A 
classificação Alta a VPCuZn foi em sua totalidade distribuída em áreas 
sob cultivos anuais (Anexo L), sendo 44% nas áreas que recebem 
aplicação de dejetos há mais de 15 anos e 34% naquelas entre 1 e 15 
anos (Anexo M). A classe a VPCuZn Alta foi observada em 66% da 
classe de perda de solo Alta e em 34% da classe de perda de solo Muito 
Alta (Anexo N).   
O uso do solo se mostrou determinante na vulnerabilidade a P, 
Cu e Zn, onde a ocorrência de vulnerabilidade Muito Baixa a poluição 
por P, Cu e Zn foi predominante nas áreas com mata e reflorestamento, 
representando 32% do alto da bacia Rio Coruja/Bonito. Estima-se que 
nesta classe (Muito Baixa) ocorram perdas de 4.090 Mg ano-1 de solo, o 
que representa perdas de P-RTA, Cusol e Znsol em torno de 1,1.10-1, 
1,91.10-3 e 3,5.10-3 Mg ano-1, respectivamente, considerando a camada 




Cu e Zn, que perde em média 5.235 Mg ano-1 de solo, e que está 
concentrada em áreas com aplicação de dejetos suínos acima de 15 anos 
e sob pastagem, (358 ha e 384 ha respectivamente), estima-se que possa 
ser perdido 4,0.10-2, 2,48.10-3 e 1,0.10-2 Mg ano-1 de P-RTA, Cusol e 
Znsol respectivamente. Os resultados corroboram com aqueles 
encontrados na literatura, onde os autores atribuem o efeito dos sistemas 
com preparos conservacionistas, especialmente aqueles que promovem a 
retenção dos resíduos em superfície, à promoção do aumento da tensão 
crítica de cisalhamento e, em consequência, a resistência do solo à 
erosão hídrica (MARTINS et al., 2003; PANACHUKI et al., 2011). Em 
um Argissolo Vermelho com cultivo de milho sob diferentes métodos de 
preparo do solo, Gilles et al. (2009) observaram as maiores perdas de 
solo, nas áreas que receberam escarificação quando comparadas com as 
de plantio direto na palha.  Porém, o método de plantio direto em alguns 
casos, desfavorece a conservação da água, ocorrendo significativo 
aumento do escoamento superficial ou enxurrada, e consequentemente, 
podendo aumentar as perdas de nutrientes (VOLK et al., 2004; 
CASTRO et al., 2006). No entanto, este efeito ocorre em casos 
específicos, principalmente quando ocorre o selamento superficial pelo 
material orgânico adicionado no solo (ALLEN; MALLARINO, 2008; 
MORI et al., 2009)  
Nas áreas com classificação Alta a VPP, e a VPCuZn (146 ha 
para ambas) estimou-se, na camada de 0,0-0,10 m de solo, quantidades 
de 19, 0,22 e 0,81 Mg de P inorgânico lábil (P-RTA + P-HCO3), Cu 
prontamente disponível (Cusol + Cutroc) e Zn prontamente disponível ( 
Znsol + Zntroc), respectivamente. Merece destaque que o solo dessas áreas 
possue grande parte dos sítios de adsorção das camadas superficiais e 
subsuperficiais parcialmente ou totalmente saturados e assim, estas áreas 
podem estar fornecendo via escoamento superficial4, 8,0.10-2, 3,24.10-3 e 
2,0.10-2 Mg de P-RTA, Cusol e Znsol respectivamente ao ano. Apesar de 
existirem maiores perdas de P nas áreas com classificação Muito Baixa, 
é importante salientar que ao relacionar a área total da classe de 
vulnerabilidade com os teores de P perdidos, as concentrações de P são 
10 vezes maiores na classe Muito Alta. 
                                                        
4 Considerado a média dos teores de P, Cu e Zn das áreas de 





As áreas com vulnerabilidade Alta a poluição por P, Cu e Zn 
encontram-se em grande parte em áreas sob cultivo da sucessão aveia 
preta-milho. O sistema de manejo do solo utilizado nessas áreas faz com 
que durante o ciclo deste último a cobertura do solo com restos culturais 
seja praticamente inexistente. Já as pastagens de inverno, p.e. com aveia 
preta, são utilizadas para suprir as exigências nutricionais dos animais in 
natura ou para a produção de silagem, onde, em ambos os casos, os 
restos culturais para cobertura do solo é a mínima. Neste sentido, a 
formação da rugosidade pelos restos culturais e, consequentemente, a 
diminuição da energia cinética da chuva fica comprometida nestas áreas, 
o que pode aumentar as perdas de solo por erosão hídrica (COGO et al., 
2003; CARDOSO et al., 2013). No entanto, alerta-se que em sistemas 
com aplicações de nutrientes em excesso, como é o caso das áreas em 
questão, o SPD pode contribuir para o aumento do P, Cu e Zn na água 
de enxurrada. Ao avaliar os teores de P, N e K na água da enxurrada de 
áreas com cultivo de milho e feijão sob diferentes preparos do solo, 
Bertol et al., (2004) encontraram os maiores teores de P e NO3- sob o 
manejo com semeadura direta e resíduos dessecados, seguido de preparo 
convencional e campo nativo naturalizado. Os autores atribuíram o 
resultado ao acúmulo de nutrientes na camada superficial do solo da 
área, a qual não recebia revolvimento do solo. Além disso, adubos 
orgânicos, como dejetos de animais, favorecem a perda de nutrientes por 
erosão hídrica, mais do que a utilização de adubos minerais, em virtude 
da maior facilidade de transporte dos constituintes orgânicos pela 
enxurrada, motivada pela sua menor densidade e maior concentração em 
superfície (BERTOL et al., 2007; MARTINS FILHO et al., 2009). Este 
fato, segundo o primeiro autor, pode ser explicado pela seletividade do 
processo erosivo do solo pela água da chuva, o qual transporta 
preferencialmente os sedimentos mais finos (de menor diâmetro) e mais 
leves (de menor densidade), constituídos, sobretudo, de coloides 
minerais e orgânicos, os quais, normalmente, são enriquecidos de 
nutrientes. 
 
4.6 VALIDAÇÃO DO MÉTODO 
O bom desempenho de qualquer técnica depende crucialmente 
da qualidade das medidas instrumentais, da confiabilidade estatística, 
assim como dos cálculos envolvidos no seu processamento. Portanto, a 




dispersão e regressão da vulnerabilidade à poluição por P e dos teores de 
fósforo em água, apresentou um resultado satisfatório (Figura 27). Neste 
sentido, a metodologia proposta, realizada através da extrapolação dos 
dados a partir de áreas de referência apresentou um coeficiente de 
determinação bastante elevado (figura 27), podendo-se inferir que a 
metodologia apresenta confiabilidade, sendo possível realizar 




Figura 27. Diagrama de dispersão e análise de regressão entre os teores de fósforo 
do escoamento superficial e a vulnerabilidade pelo método do fracionamento de 
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5 CONCLUSÕES  
 
Este trabalho, desenvolvido no alto da bacia Rio Coruja/Bonito, 
teve como objetivo avaliar os teores das frações de P, Cu e Zn no solo e 
definir a vulnerabilidade à poluição por P, Cu e Zn em áreas com 
aplicação de dejetos suínos no solo. Para isso foi realizada uma ampla 
revisão bibliográfica, atividades de pesquisa em campo e em laboratório, 
além da utilização de softwares computacionais para ajudar a 
espacializar os resultados. Neste sentido foram obtidas as seguintes 
conclusões: 
Nas áreas de referência, com tempos de aplicação de dejetos 
líquidos de suínos que variaram de 3 a 30 anos, os maiores teores das 
frações de P orgânicas e inorgânicas extraídas com NaOH 0,1 e 0,5 
mol L-1, NaHCO3 e das inorgânicas extraídas com resina trocadora de 
ânions e HCl foram observadas nas camadas superficiais do solo em 
todas as áreas submetidas à aplicação de dejetos líquidos de suínos. 
Os maiores teores das frações de P foram observados nas 
propriedades com o maior tempo e frequência de aplicação de dejetos 
líquidos de suínos. 
As aplicações de dejetos líquidos de suínos aumentaram as 
frações de Cu e Zn solúvel, trocável, mineral, orgânica e total na 
camada superficial do solo, mas nas áreas com mais de 17 anos de 
aplicação de dejetos o Cu e o Zn migraram no perfil do solo.  
O Cu é acumulado principalmente na forma orgânica e 
mineral do solo, e o Zn preferencialmente na forma mineral. O Cu 
mais que o Zn, oferece risco à poluição das águas superficiais, 
especialmente naquelas áreas com mais de 17 anos de aplicação de 
dejetos líquidos de suínos. 
Através das análises estatísticas empregadas e dos teores de 
P, Cu e Zn no solo foi possível observar o agrupamento das áreas de 
acordo com o tempo de aplicação de dejetos líquidos de suínos, sendo 
para P: (i) área de floresta e áreas entre 3 e 7 anos de aplicação de 
dejetos suínos; (ii) áreas com 14 e 25 anos de aplicação de dejetos 
suínos; (iii) áreas com 12 e 16 anos de aplicação de dejetos suínos e 
(iv) áreas entre 18 e 30 anos de aplicação de dejetos. Para o Cu: (i) 
floresta; e áreas entre 3 e 16 anos de aplicação de dejetos, (ii) áreas 
entre 18 e 25 anos de aplicação de dejetos; e (iv) áreas entre 28 e 30 




e áreas entre 3 e 7 anos de aplicação de dejetos suínos; (ii) áreas 
entre 12 e 16 anos de aplicação de dejetos suínos e (iii) áreas entre 
14 e 30 anos de aplicação de dejetos suínos. 
O alto da bacia Rio Coruja/Bonito apresenta vulnerabilidade a 
P, e a Cu e Zn predominantemente Muito Baixa e Média, sendo o tipo 
de cultivo e o tempo de aplicação de dejetos suínos no solo os principais 
elementos para este resultado.  
 
6 CONSIDERAÇÕES FINAIS 
Por meio do estudo e dos resultados obtidos durante esta 
pesquisa, recomenda-se: 
No que se refere à realização da determinação das áreas de 
vulnerabilidade sugere-se a realização de um estudo com imagens 
capazes de distinguir os diferentes usos, o que diminuiria o tempo e os 
custos da pesquisa. Além disso, o estudo poderia compreender uma 
análise temporal dos cultivos da bacia e, a partir disso, se estabelecer as 
melhores épocas para aplicação do dejeto suíno no solo. 
No sentido de uma continuidade do estudo, é necessário realizar 
o acompanhamento dos teores de P, Cu e Zn na água do escoamento 
superficial, permitindo assim definir com melhor clareza as épocas e as 
áreas críticas para aplicação de dejetos suínos no solo. Para uma maior 
acurácia da pesquisa também poderia ser incluso no índice de 
vulnerabilidade um critério relacionado à saturação do solo por P, Cu e 
Zn, como exemplo, as isotermas de Langmuir ou Koski-Vähälä & 
Hartikainem, além da cinética de dessorção de elementos, como 
proposto por Fangueiro et al. (2005). 
Em relação aos resultados da vulnerabilidade a P, Cu e Zn 
encontrados, recomenda-se a adoção de sistemas conservacionistas nas 
áreas, como o sistema plantio direto (SPD) com rotação de culturas e 
produção de quantidades mínimas de matéria seca, em torno de  6 t ha-1 
ano-1 (CAMARGO; PIZA, 2007; TARTARI et al., 2012), e que 
proporcionem índice de cobertura vegetal satisfatório (CARDOSO et 
al., 2012). Isso influenciaria na diminuição da erosão hídrica e, 
consequentemente, do arraste de elementos químicos para os corpos 
d’água, além do incremento de matéria orgânica, que contribui para a 
adsorção e a complexação dos elementos químicos. Porém, em áreas sob 




análise criteriosa, onde ocasionalmente deve ser realizado o 
revolvimento da camada superficial para evitar o selamento do solo.  
Por último, é necessário uma maior conscientização dos 
agricultores sobre os riscos oferecidos pela aplicação de dejetos líquidos 
de suínos no solo, o que poderia ser realizado através de cursos de 
capacitação e oficinas. A aplicação dos dejetos suínos deve ser realizada 
de uma maneira menos precária, seguindo as recomendações técnicas 
existentes, sendo o excedente levado para áreas da bacia com baixas ou 
nenhuma aplicação de dejetos suínos no solo. 
O conhecimento sobre as perdas de solo e de elementos 
químicos por erosão e escoamento superficial torna-se uma necessidade 
básica e permanente na agricultura, pois possibilita a elaboração de 
planejamentos do uso do agroecossistema. Desta maneira, o 
esclarecimento desses fatos através de estudos ambientais detalhados de 
áreas com problemas intrínsecos assegurará avanços na preservação e da 
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Anexo A. Difratograma de raio X das amostras de argila da camada de 
0,0-0,40 m de solo de propriedades com diferentes tempos de aplicação 
de dejetos líquidos de suínos (3yr, 5yr, 7yr, 12yr, 14yr, 16yr, 18yr, 25yr, 




































Anexo B. Classificação final dos fatores Perda de Solo, Distância do 
Curso D’água, P, Cu e Zn adimensional nas onze áreas avaliadas.  
Área Perda de solo 
Distância do 
curso d’água 





adimensional P Cu Zn 
Floresta Baixa Baixa Nula Nula Nula Muito Baixa Muito Baixa Muito Baixa 
3yr Alta Baixa Baixa Alta Média Média Média Média 
5yr Baixa Alta Baixa Alta Média Média Alta Média 
7yr Alta Média Baixa Alta Média Média Média Média 
12yr Alta Baixa Alta Alta Alta Alta Alta Média 
14yr Média Média Alta Alta Alta Muito Alta Alta Alta 
16yr Baixa Muito Baixa Média Alta Alta Alta Alta Média 
18yr Alta Média Alta Alta Alta Alta Alta Alta 
25yr Alta Baixa Alta Alta Alta Muito Alta Alta Alta 
28yr Alta Baixa Alta Alta Alta Alta Alta Alta 





















































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































   
   
   








































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































   













































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































   










































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Anexo H. Tabulação cruzada entre as perdas de solo estimada e o uso do solo na 
bacia hidrigráfica Rio Coruja/Bonito. 
Uso  
das terras  
Perda de solo estimada  
(Mg ha-1 ano-1) 
 
Não  
determinada <0,1 0,1-12 12-25 25-37 >37 Total 
Culturas anuais 0 2,8 0 0 0 2,8 5,6 
Pastagens 11,2 9,4 17,9 0,9 13,1 52,7 105,4 
Edificadas/outras 0 0 0 0 0 0 0 
Mata/Reflorestamento 0 0 0 0 0 0 0 
Não determinado 0 1,8 0 0 0 1,8 3,7 











Anexo I. Tabulação cruzada entre as perdas de solo e a vulnerabilidade a 
contaminação por fósforo. 
Perda de solo estimada 
1 1
Vulnerabilidade a poluição 
 Não Muito Alta Média Baixa Muito Total 
<0,1 0 0 0 11,3 3,51 80,8 95,6 
0,1-12 0 0 0,1 476,2 323,4 583,2 1383,1 
12-25 0 0 48,4 47,7 16,8 0 113,0 
25-37 0 13,2 55,7 14,8 0 0 83,8 
>37 0 56,8 53,9 14,8 0 0 125,5 
Não determinado 499,7 0,02 43,1 0 0 0 542,9 








Anexo J. Tabulação cruzada entre o uso das terras por tempo de aplicação de dejetos 
suínos e a vulnerabilidade a contaminação por fósforo. 














Cultivos Anuais (1-10 anos) 0 0 71,3 60,5 31,2 0 163,1 
Cultivos Anuais (10-20 anos) 0 19,9 17,0 6,5 0 0 43,4 
Cultivos Anuais (>20 anos) 0 50,0 56,4 35,2 0 0 141,7 
Pastagem (1-10 anos) 0 0 0 80,4 63,8 0 144,3 
Pastagem (10-20 anos) 0 0,02 0 137,4 0 0 137,4 
Pastagem (>20 anos) 0 0 0,02 215,0 0 0 215,0 
Sem aplicação – C. anuais 0 0 13,3 29,7 19,2 9,0 71,4 
Sem aplicação - pastagem 0 0 0 0 120,7 180,8 301,5 
Áreas edificadas 0 0 43,1 0 0 0 43,1 
Mata reflorestamento 0 0 0 0 108,6 474,2 582,8 
Não determinado 499,7 0 0 0 0 0 499,7 




Anexo K. Tabulação cruzada entre a distância dos cursos d’água e a vulnerabilidade 




Vulnerabilidade a poluição  
do solo por P (hectare) 
 Não  determinado
Muito 
Alta Alta Média Baixa 
Muito 
Baixa Total 
<50 0 19,5 30,4 175,2 234,3 18,2 477,8 
50-80 0 15,0 25,2 92,4 3,3 121,7 257,8 
80-100 0 9,2 18,2 42,8 20,6 75,6 166,6 
100-150 0 12,6 40,1 115,6 42,7 177,6 388,9 
>150 0 13,2 43,7 137,3 39,9 270,7 505,05
Não 499,7 0,2 43,6 1,4 2,7 0 547,7 







Anexo L. Tabulação cruzada entre o uso das terras e a vulnerabilidade a 
contaminação por Cobre e Zinco. 
Uso das 
 terras 
Vulnerabilidade a poluição do solo 





Alta Alta Média Baixa 
Muito 
 baixa Total 
C. Anuais 0 0 146,2 211,9 52,5 9,09 419,8 
Pastagens 0 0,02 0 387,0 230,8 180,5 798,4 
Edificadas/outras 0 0 43,1 0 0 0 43,1 
Mata/Reflorestamento 0 0 0 0 108,6 474,2 582,8 
Não determinado 499,7 0 0 0 0 0 499,7 
Total 499,7 70,0 201,4 564,9 343,8 664,11 2344,0 
 
Anexo M. Tabulação cruzada entre o tempo de aplicação de dejetos suínos no solo e 




Vulnerabilidade a poluição do solo 





Alta Alta Média Baixa 
Muito 
baixa Total 
1-15 anos 0 0 64,4 195,0 145,6 0 405,2 
>15 anos 0 0 81,7 358,2 0 0 440,0 
Sem aplicação 0 0 43,1 43,1 246,3 663,5 996,2 
Não 499,7 0 0 2,61 0 0 502,3 









Anexo N. Tabulação cruzada entre as perdas de solo e a vulnerabilidade a 
contaminação por Cobre e Zinco. 
Perda de solo 
estimada  
(Mg ha-1 ano-1) 
Vulnerabilidade a poluição do solo  
por Cu e Zn (hectare) 
 Não determinada 
Muito 
Alta Alta Média Baixa 
Muito  
Baixa Total 
<0,1 0 0 0 9,4 5,6 80,6 95,6 
0,1-12 0 0 0 430,3 369,5 583,2 1383,1 
12-25 0 0 0 96,16 16,8 0 113,0 
25-37 0 0 48,8 34,9 0 0 83,8 
>37 0 0 97,4 28,12 0 0 125,5 
Não determinado 499,7 0,02 43,1 0 0 0 542,9 
Total 499,7 0,002 189,4 599,0 391,9 663,8 2344,0 
 
 
Anexo O. Tabulação cruzada entre a distância dos cursos d’água e a vulnerabilidade 
a contaminação por Cobre e Zico. 
Distância dos 
cursos d’água 
Vulnerabilidade a poluição do solo  
por Cu e Zn (hectare) 
 Não determinado
Muito 
 Alta Alta Média Baixa 
Muito 
Baixa Total 
<50 0 0 36,8 190,4 232,4 18,1 477,8 
50-80 0 0 29,45 103,1 3,6 121,7 257,8 
80-100 0 0 14,91 47,9 28,2 75,6 166,6 
100-150 0 0 32,7 117,8 60,8 177,6 388,9 
>150 0 0 31,9 138,0 64,2 270,8 505,05 
Não determinado 499,7 0 43,6 1,7 2,7 0 547,7 
Total 499,7 0 189,4 599,0 392,0 663,9 2344,0 
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